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En los humedales, la capacidad de la materia orgánica para formar complejos con iones 
en es de gran interés por las implicaciones biológicas asociadas, como la biodisponibilidad y la 
toxicidad de los metales pesados para los organismos vivos y para comprender los ciclos 
geoquímicos de los metales en el medio ambiente. Es importante, por lo tanto incluir los efectos 
de la relación entre la materia orgánica y los metales en la evaluación del riesgo de sitios 
contaminados con estos elementos. 
La cuenca Matanza Riachuelo presenta características peculiares, cubre un área 
densamente poblada y, en general, pobremente caracterizada de la provincia de Buenos Aires 
(República Argentina). Los cuerpos de agua estudiados en este trabajo reciben importantes 
cantidades de metales, cuyo comportamiento estará afectado por los aportes de materia orgánica 
que también llegan a estos ríos.  
El objetivo de este trabajo fue estudiar, en la Cuenca Matanza Riachuelo, la influencia 
de las sustancias húmicas sobre la movilidad de los metales pesados mediante la caracterización 
de la materia orgánica sedimentaria, los metales asociados a ella y la interacción con la materia 
orgánica de la columna de agua. 
En la cuenca, se seleccionaron sitios representativos de los distintos grados y tipos de 
influencia antrópica y usos del suelo y, en ellos, se muestrearon sedimentos y agua. 
Se determinó el contenido de metales en los sedimentos y se evaluaron diferentes 
índices y factores de contaminación; habiéndose obtenido que el denominado grado modificado 
de contaminación fue el más útil para estudiar la contaminación metálica de la cuenca baja. 
Se caracterizó la materia orgánica de los sedimentos superficiales de la cuenca afectados 
por diferentes usos del suelo y sus fracciones húmicas y fúlvicas, Se estudió el posible origen de 
la materia orgánica en los sedimentos y en las fracciones de ácidos húmicos y fúlvicos, 
determinando además el contenido de C asociado y se analizaron los espectros infrarrojo (IR) y 
UV-Visible. 
Se comprobó el origen autóctono de la materia orgánica en la cuenca alta, con mayores 
contenidos de sustancias húmicas de menor peso molecular, mientras que en la media la 
procedencia es mixta, alóctona y autóctonas. La anómala relación C/N en la cuenca baja, que 
indica la presencia de grupos proteicos encapsulados, mostró la influencia antrópica en esa 
zona, que se evaluó más eficientemente con el Índice Sedimentario Orgánico (OSI) que con la 
relación C/N. 
Los espectros UV-Vis e IR de las distintas fracciones mostraron características propias 
de sitios contaminados en la cuenca media y baja. Los espectros IR pusieron de manifiesto la 
relación de la materia orgánica con los metales. Los ácidos fúlvicos presentaron sitios sin 
ocupar; encontrándose además que la mayor complejación está asociada a los ácidos húmicos. 
Las características ácido base de las fracciones orgánicas mostraron especies ácidas 
fuertes y débiles, que representan a grupos carboxilo. Se apreció heterogeneidad de grupos 
funcionales en los sitios afectados por actividades antrópicas. La relación porcentual de grupos 
fenilo coincide con el origen de la materia orgánica. Las constantes de acidez reflejan el origen 
fitoplanctónico en la cuenca alta del cauce principal y la presencia de compuestos biogénicos en 
la zona del Riachuelo. 
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El porcentaje del contenido total de los metales que están unidos a las fracciones 
húmicas en los sedimentos fue máximo para el Cu en todos los sitios estudiados, seguido del de 
Ni, lo que está relacionado con la gran afinidad de estos metales por la materia orgánica. El 
estado de reducción del sistema es la causa del predominio de distintas fases geoquímicas del 
sedimento, que son óxidos de hierro y manganeso y carbonatos en la cuenca alta y sulfuros en la 
zona de mayor influencia antrópica, las cuales, con sus sitios activos, compiten por la asociación 
con los metales, lo cual ha sido observado en el caso de Cr, Pb y Zn. 
La asociación de los metales a los ácidos húmicos es característica de la materia 
orgánica precursora porque presenta sólo sitios específicos para la unión con los metales. 
Además, en la cuenca baja, la presencia de factores de enriquecimiento >1 para Cr y Pb en esa 
fracción refleja una contaminación antigua. 
El enriquecimiento en Cu es importante, tanto en ácidos húmicos, como en fúlvicos, y 
depende de sus pesos moleculares y de los grupos funcionales predominantes. Por otra parte, el 
Ni presenta una fuerte competencia por los sitios de afinidad con los otros metales.  
Para establecer la influencia, tanto de los contenidos, como de la calidad de la materia 
orgánica disuelta en la disolución y complejación de los metales pesados, se trataron muestras 
de sedimentos con aguas de distintos contenidos orgánicos y se determinaron los complejos 
órgano metálicos disueltos resultantes. Los sedimentos con condiciones anóxicas determinaron 
las característica físico-químicas del agua después de la incubación. En ambientes oxidantes las 
aguas influyen decisivamente en las condiciones del sistema.  
La materia orgánica disuelta regula la solubilización de los metales, especialmente Cu, 
Pb y Ni, lo que resulta en un flujo neto de metales hacia la columna de agua. Sin embargo la 
presencia de sulfuros en los sedimentos anóxicos podría disminuir esa liberación, o generar 
especies lábiles, además de las que se formarían por competencia por los grupos afines. La 
relación metal: carbono orgánico disuelto es importante para la formación de complejos 
estables, en especial en el caso del Ni. Con el aumento de esta relación se observó la mayor 
presencia de especies lábiles.  
 




In wetlands, the ability of organic matter to form complexes with ions is very 
interesting, by the biological implications associated, as bioavailability and toxicity of heavy 
metals to living organisms and to understand the geochemical cycles of metals in environment. 
Therefore, in the risk assessment of sites contaminated with these elements, it is important to 
include the effects of the relationship between organic matter and metals 
The Matanza-Riachuelo Basin, located in the province of Buenos Aires (Argentina 
Republic), has peculiar characteristics, it covers an area with high population density and, in 
general, poorly characterized. The water bodies studied in this work receive contributions with 
significant amounts of metal whose behavior will be affected by the organic matter 
contributions that also reach these rivers. 
The objective of this work was to study the influence of humic substances on the 
mobility of heavy metals by characterizing the sedimentary organic matter, the metals 
associated with this component and the interaction with organic matter dissolved in the water 
column in the Matanza-Riachuelo basin. 
In this basin, several sites representing different ranges and types of human influence 
and land uses were selected and, in them, sediments and water were sampled. 
Metal content was determined in sediments as well as different indices and pollution 
factors were evaluated. The most useful at the lower basin was the so-called modified degree of 
contamination. 
Organic matter in surface sediments from the basin affected by different land uses and 
their humic and fulvic fractions were characterized. The possible origin of organic matter in 
sediments and C content in humic and fulvic acids were studied; also it was determined the C 
content associated with them. In addition the infrared spectra (IR) and UV-Visible were 
determined. 
The autochthonous origin of organic matter in the upper basin was established, 
verifying that the content of humic substances of lower molecular weight are the highest, while 
the origin of this component in the middle basin is mixed: allochthonous and autochthonous. 
Anomalous C / N ratio in the lower basin was observed, indicating the presence of encapsulated 
protein groups and showing the human influence in that area, which was assessed more 
efficiently with Organic Sedimentary Index (OSI) than the C / N ratio. 
In low and middle basins, UV-Vis and IR spectra of different fractions showed typical 
characteristics of contaminated sites. The IR spectra showed the relationship between organic 
matter and metals. Fulvic acids presented unoccupied binding sites; having also found that the 
highest complexation was associated with humic acids, whose groups reach saturation with 
metals. 
The acid-base characteristics of organic fractions showed strong and weak acid species, 
representing carboxyl groups. Heterogeneity of functional groups was observed at the sites 
affected by human activities. The phenyl groups proportion is related to the origin of the organic 
matter. The low acidity constants of the Avw groups reflect the phytoplanktonic origin in the 
upper basin of the main channel and the presence of biogenic compounds in the Riachuelo area. 
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In the sediments, the fraction of total metal content that are bounded to the humic 
fractions was highest for Cu at all studied sites, followed by Ni, which is related to the high 
affinity of these metals by organic matter. The reduced state of the system cause the prevalence 
of different sediment geochemical phases such as iron and manganese oxides and carbonates in 
the upper basin and sulphides in the area of greatest human influence, which, with their active 
sites, compete by association with metals, as it has been observed for Cr, Pb and Zn. 
Metal associations to humic acids are typical of the original organic matter. Humic acids 
had only specific sites for metal binding. Therefore in the lower basin, the presence of 
enrichment factors (EF) > 1 for Cr and Pb in that fraction reflects an old contamination. 
The Cu enrichment is high, both in humic and fulvic acids, and it depends on their 
molecular weights and the predominant functional groups. On the other hand, Ni has a strong 
competition for affinity sites with other metals 
To establish the influence, both of content and quality of the dissolved organic matter 
dissolved on heavy metals the dissolution and complexation, sediment samples were treated 
with waters with several organic contents. Then, dissolved resulting organometallic complexes 
were determined. Anoxic sediments controlled the physicochemical characteristic of water after 
incubation. In oxidizing environments the water strongly influences the system conditions 
although the presence of sulphides in anoxic sediments could decrease this release, or generate 
labile species besides those originated by metal competition for affinity groups in organic 
matter. It was important the metal: COD relation to form stable complexes, especially in the 
case of Ni. With the increase of this ratio the greater presence of labile species was observed. 
Dissolved organic matter regulates the metals solubilization, especially Cu, Pb and Ni, 
resulting in a net flow of metal into the water column. However, the presence of sulfides in 
anoxic sediments could decrease this release, or to generate labile species in addition to those 
that would be formed by competition for affinic groups. The metal: dissolved organic carbon 
ratio is important for the formation of stable complexes, especially in the case of Ni. It was 
found that when this ratio increases, the greater presence of labile species was observed. 
 









































































1.1. Consideraciones generales 
Los ríos que fluyen a través de áreas urbanas y rurales se utilizan habitualmente como 
receptores finales de residuos líquidos de origen industrial, doméstico y/o agrícola. En 
Latinoamérica, y en otras regiones del mundo, un porcentaje elevado de estos residuos llega a 
los cursos de agua sin el tratamiento previo correspondiente, lo cual produce alteraciones en los 
ecosistemas fluviales con riesgos para la salud humana. Las variables fisicoquímicas y la biota 
acuática dependen también, en gran medida, del régimen hidrológico. La comprensión de esta 
relación eco hidrológica proporciona un marco conceptual para evaluar la vulnerabilidad del 
ecosistema ante el impacto ambiental producido por el hombre (Zalewski, 2002).  
1.2. Sedimentos acuáticos: características y papel en la calidad de los recursos 
hídricos 
La composición del agua de arroyos y ríos está influenciada por las descargas a la 
corriente a través de la escorrentía, el uso de la tierra, y la actividad de los organismos en su 
cuenca de drenaje. (Arreghini et al., 2005).  
Las partículas sólidas presentes en sistemas acuáticos, ya sean depositadas o en 
suspensión, tienen su origen en los procesos de meteorización física y química de los materiales 
originales presentes en la cuenca hídrica que dependen, tanto de las características intrínsecas 
del material original (mineralogía, composición química, textura, estructura), como de las del 
medio (topografía, temperatura, humedad, contenido de sales, pH, presencia de oxígeno, 
actividad biológica, actividades humanas) (Zhang, 1990; Walling, 2007; Vongvixay et al., 2010; 
Pan et al., 2014). Ambos factores definen la historia de formación de estos sólidos y, por tanto, 
determinan el tipo de partícula que se originará. 
La sedimentación es el proceso natural por el cual las partículas transportadas en el agua 
son depositadas en el lecho por acción de la gravedad, en zonas donde disminuye la energía del 
agente transportador, es decir en donde se produce una disminución en la velocidad del agua o 
un aumento significativo en la concentración de sales disueltas (salinidad) (Santanatoglia et al., 
2006). Tanto para ambientes lénticos (lagos, lagunas, embalses) como lóticos (arroyos, ríos), se 
denominan sedimentos al conjunto de partículas minerales y orgánicas de diversa granulometría, 
cubiertos por una capa de agua y depositados por acción de la fuerza de gravedad (Adams et al., 
1992). Este conjunto engloba componentes altamente heterogéneos, como gravas, arenas, limos, 
arcillas, óxidos, hidróxidos, sustancias húmicas, detritos, etc.  
La forma en la cual las partículas se transportarán en el agua será función, 
principalmente, de su granulometría; pudiéndose distinguir básicamente dos tipos (Knighton, 
1998; Hu y Guo, 2011):las partículas de tamaño mayor a 20 µm (gravas, arenas, algunos limos 
gruesos) se mueven cerca del lecho, total o mayoritariamente en contacto con él rodando por el 
substrato (rolling), o saltando sobre la superficie; describiendo trayectorias aproximadamente 
elípticas (saltation), en lo que se denomina carga de lecho (bed load). Los limos y arcillas se 
encuentran suspendidos en el fluido; moviéndose por encima del lecho en sentido de la 
corriente; en lo que se denomina carga en suspensión (suspended load).  
El proceso de contaminación de los cursos de agua superficiales se ha ido intensificando 
durante el último siglo; provocando diversos impactos negativos en el ambiente. Numerosos 
estudios han documentado la elevada concentración de contaminantes de diversa índole 
(orgánicos, nutrientes, metales pesados) ya sean de origen urbano, agrícola, minero o industrial, 
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asociados a los sedimentos de las cuencas sujetas a mayores presiones demográficas (Iorio et al., 
2006; Arreghini et al., 2005; Segura et al., 2006; Kaushik et al., 2009). Los peligros para la vida 
acuática de los contaminantes presentes en los sedimentos radican en sus diversos niveles de 
persistencia, toxicidad y potencial de bioacumulación (Van Metre y Mahler, 2004).  
En el caso de los contaminantes con potencial de bioacumulación, como los metales 
pesados, una elevada concentración en los sedimentos, y su posterior absorción por parte de los 
organismos, origina una posible ruta de transferencia a través de la cadena trófica, que puede 
afectar a toda la comunidad (Gundacker, 2000; Harguinteguy et al., 2014). El riesgo para la 
salud es aún más significativo si existen asentamientos en zonas inundables, donde la 
probabilidad de exposición es mayor. 
La dinámica de los procesos que actúan en la deposición de materiales en los lechos de 
los cursos de aguas superficiales reviste importancia en los estudios ambientales, ya que este 
compartimento puede ser el posible sumidero de contaminantes; actuando como agente de 
retención y/o transporte. A nivel inorgánico, este proceso está regulado fundamentalmente por 
las propiedades fisicoquímicas de las partículas más finas. La permanencia de las mismas en 
suspensión posibilita una mayor dispersión de contaminantes hacia cursos colectores mayores; 
afectando la calidad ambiental de áreas más alejadas.  
Cuando la capacidad de carga se ve superada, o cuando intervienen fenómenos de 
decantación por cambios en propiedades tales como pH y conductividad eléctrica, los 
sedimentos del lecho de las aguas superficiales pueden convertirse en el destino final de 
contaminantes. 
Las aguas dulces también contienen algunos sólidos disueltos. Los iones en solución 
son esenciales para el crecimiento normal de muchas formas de vida, pero si están presentes en 
concentraciones por encima de ciertos niveles pueden ser dañinos (Stutter et al., 2007).  
La descarga de contaminantes, la modificación morfológica e hidráulica de los ríos, la 
deforestación y urbanización de las cuencas, entre otros factores, inducen perturbaciones del 
equilibrio físico, químico y biológico de los sistemas fluviales. Esto lleva a una colmatación 
gradual de los sistemas acuáticos.  
En las áreas urbanas este fenómeno está más marcado, ya que los ríos reciben 
abundantes descargas industriales y domesticas, así como agua de lluvia de la escorrentía 
urbana. Por lo tanto, los depósitos orgánicos e inorgánicos pueden constituir una excelente fase 
adsorbente para microcontaminantes (Macklin, 1992; Rothwell et al., 2006). Más 
específicamente, la presencia de sustancias húmicas en sedimentos tiene una influencia 
significativa sobre la inmovilización y la posible removilización (durante, por ejemplo, el 
dragado) de contaminantes (Gaffney et al., 1996; Pedrot et al, 2008; Rigaud et al, 2013). 
1.3. Materia orgánica en los sedimentos 
Para comprender el ciclo global del C es necesario tener un conocimiento detallado de 
la composición y dinámica del conjunto de los materiales orgánicos presentes en los diferentes 
compartimentos de la Litosfera y que constituyen la materia orgánica sedimentaria.  
Los sedimentos del cauce de los ríos constituyen el registro de los procesos que ocurren 
en la columna de agua (Ramírez et al., 2005); en ellos están depositados la materia orgánica 
existente en el sistema y los metales pesados y otros contaminantes (Skrabal et al., 2006). 
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Pueden sufrir cambios en su ambiente geoquímico, tanto antrópicos como naturales; 
favoreciendo la liberación de los contaminantes acumulados que, de este modo, se 
reincorporarán al agua circulante de forma repentina y en grado elevado (Speelmans, 2007). 
La calidad y cantidad de la materia orgánica almacenada en sedimentos también está 
afectada por factores ambientales y biológicos, tales como la profundidad de la columna de 
agua, los eventos de resuspensión, la concentración de oxígeno disuelto y la productividad 
primaria de los organismos bentónicos (Cotano y Villate, 2006; Rodríguez Salemmi et al., 
2010).  
Una de las fracciones más importantes de la materia orgánica en sedimentos y aguas 
superficiales son las sustancias húmicas. Éstas cumplen un papel prominente en el reciclado y la 
acumulación de metales traza en suelos y sedimentos (Nriagu y Coker, 1980; Christl, 2001; De 
la Rosa et al., 2011). 
Son un grupo heterogéneo de sustancias polifuncionales y de naturaleza ubicua. El 
interés por esta fracción surgió, tanto de las consideraciones del balance de masa de la materia 
orgánica, como de su participación en procesos químicos y biológicos esenciales para el 
ambiente (Pempkowiak et al., 1998). En muchos casos actúan como el principal sistema 
amortiguador, lo que tiene serias implicaciones para la acidificación de lagos y ríos.  
Se clasifican por su solubilidad pH-dependiente en: ácidos húmicos (AH), insolubles a 
pH <2 y solubles a mayores valores de pH, ácidos fúlvicos (AF), solubles en agua en todo el 
rango de pH, y huminas, las cuales poseen muy baja capacidad de unión (Bargiela y Iorio, 
2011a).  
Tienen una gran cantidad de sitios de complejación, fuertes y débiles, para un número 
importante de iones metálicos (Barančíková y Makovníková, 2003; Borůvka y Drábek, 2004; 
Chakraborty y Chakrabarti, 2008).  
Los iones metálicos interactúan con los dos grupos de ácidos mediante el mismo 
mecanismo de formación de complejos. Sin embargo, dado que estas fracciones tienen 
propiedades diferentes, la interacción conduce a resultados geoquímicos opuestos. Las 
reacciones con los ácidos fúlvicos dan lugar a un aumento en la dispersión de los metales, ya 
que son solubles en un mayor rango de pH y tienen menor tamaño molecular. En cambio los 
ácidos húmicos, en procesos naturales, actúan como sorbentes/complejantes; favoreciendo la 
acumulación de contaminantes y elementos minerales, tanto en suelos, como en material 
suspendido en aguas y sedimentos marinos y fluviales (Varshal et al., 2000; Van Zomeren y 
Comans, 2007). 
En el caso de los metales pesados, la complejación es una reacción en la que sus iones 
reemplazan a una o más de las moléculas de agua ligadas y situadas en la esfera de coordinación 
con otros grupos nucleofílicos o ligandos. Las reacciones de complejación son importantes 
reguladoras de la especiación de los iones de los metales pesados en el agua (Matagi et al., 
1998), la cual afecta la reactividad y la toxicidad de los metales. En aguas naturales los ligandos 
son principalmente moléculas orgánicas multidentadas, que proceden de la materia orgánica 
natural; incluyendo las sustancias húmicas. Además el potencial redox y el pH son algunos de 
los factores que afectan a este proceso. (Patrick y Pardue, 1992), por lo que es importante 
comprender las interacciones órgano metálicas.  
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Los complejantes heterogéneos presentan, como mínimo, tres características distintivas 
mayoritarias (Matagi et al., 1998, Álvarez Puebla, 2006,): 
i) Su polifuncionalidad: muchos sitios complejantes de diferente naturaleza 
presentes sobre la misma estructura física.  
ii) Su carácter polielectrolítico: la posible existencia de altas densidades de carga 
eléctrica eléctricas de carga debido a la presencia de un gran número de grupos funcionales 
disociables por entidad física.  
iii) La importancia de los factores conformacionales (por ejemplo la reacción sobre 
superficies, la formación de agregados, etc.). 
En los humedales, la capacidad de la materia orgánica disuelta para formar complejos 
con iones es de gran interés por las implicaciones biológicas asociadas, como la 
biodisponibilidad y la toxicidad de los metales pesados para los organismos vivos, así como 
debido a su relevancia para comprender los ciclos geoquímicos de los metales en el medio 
ambiente. (Matagi et al.1998). 
Diversos investigadores han subrayado la importancia de la especiación de los metales y 
de las interacciones metal-orgánicas. Frimmel (2004) señaló la necesidad de investigar estas 
interacciones bajo condiciones naturales. Las circunstancias ambientales tienen efectos 
importantes en la unión de los metales a la materia orgánica disuelta. Al complejar los iones 
metálicos, las sustancias húmicas influyen en su disponibilidad y geoquímica. Las propiedades 
complejantes se atribuyen a la presencia de grupos funcionales que contienen C y N 
(Pempkowiak et al. 1998; Atalay et al, 2009). 
Por lo tanto, para conocer la interacción de las sustancias húmicas con los 
contaminantes, es esencial caracterizarlas. Su estructura es compleja y refleja los orígenes 
diversos de la materia orgánica (Ishiwatari, 1985; Leenher, 1991; Saiz-Jimenez, 1996; Duan et 
al., 2014):  
i) autóctono (materia orgánica sintetizada en el sistema acuático),  
ii) alóctono (restos terrestres de plantas superiores) o  
iii) antropogénico (que puede ser el principal aporte en áreas urbanas)  
La complejidad de estas moléculas también es resultante de los múltiples procesos 
involucrados en la degradación química y biológica del material orgánico original (Flaig, 1988; 
Mansuy et al., 2001). Las sustancias húmicas se producen por reacciones químicas abiogénicas, 
que incluyen condensaciones, polimerizaciones, oxidaciones y reducciones, por las cuales 
compuestos con pesos moleculares relativamente bajos, como productos de degradación de 
biopolímeros (proteínas y carbohidratos) y de lignina, se unen a otros (Rashid, 1985). 
Desde un punto de vista ambiental, los ácidos húmicos y fúlvicos son de interés 
particular, debido a que en sus estructuras moleculares hay sustituyentes polares y no polares, 
por lo que pueden interactuar con compuestos, tanto solubles como insolubles en agua (Calace 
et al., 1999). Debido a su naturaleza ubicua, son ligandos importantes de los metales, tanto en 
aguas naturales, como en suelos (Mc Donald et al., 2004; Kim et al., 2006). 
La composición de las estructuras moleculares de los compuestos húmicos resultantes 
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varía dependiendo de su fuente y ubicación y, en parte, como resultado de la diferente 
disponibilidad de las formas de bajo peso molecular. Los AF son generalmente más alifáticos y 
menos aromáticos que los AH y más ricos en grupos carboxílicos, fenólicos y cetónicos que los 
últimos. La abundancia de componentes fenólicos en la estructura de los compuestos húmicos 
puede utilizarse como biomarcador de materia orgánica terrestre. Los ácidos fenólicos liberados 
durante la degradación de la lignina, única en plantas terrestres, reaccionan con otros 
fragmentos de materia orgánica degradada para formar los compuestos húmicos (Calace et al., 
1999). 
Después de depositarse en los sedimentos, las sustancias húmicas entran en el ambiente 
difiriendo en la naturaleza de las reacciones y en su escala de tiempo. Los posibles cambios en 
la estructura química de las moléculas pueden ir desde la descarboxilación a la condensación y 
dar como resultado una disminución de la afinidad por los metales pesados. Estos cambios se 
ponen de manifiesto en las propiedades físicas y químicas usualmente empleadas para 
caracterizar las sustancias (Tan, 2003). 
El estudio y la caracterización de las estructuras de los compuestos húmicos 
proporcionan, por lo tanto, información importante sobre la fuente de carbono orgánico 
(acuático o terrestre) y los probables mecanismos de formación (Calace et al., 1999; Scapini et 
al., 2008). 
1.4. Metales pesados en sedimentos 
En los suelos de la ribera y en los sedimentos del fondo del cauce de la cuenca a 
estudiar (río Matanza-Riachuelo), los contenidos de metales pesados exceden en algunos sitios 
los valores base de sedimentos del mundo, y en muchos, los máximos permitidos por la ley de 
residuos peligrosos (Malpartida, 2003; De Siervi et al. 2005; Valea, 2011; Rendina y Iorio 
2012). Estos elementos, junto con la carga orgánica, representan los principales contaminantes 
encontrados en la cuenca (Iorio et al., 2006; Iorio et al., 2007).  
Como se ha indicado anteriormente, las sustancias húmicas son el principal ligando 
complejante de origen natural en sistemas acuáticos, por lo que el estudio de las relaciones de 
complejación con metales es de gran importancia para determinar la especiación de los metales 
traza, su movilidad, biodisponibilidad y potencial toxicidad para la biota.  
La presencia de metales pesados de origen natural o antropogénico en sedimentos de 
sistemas acuáticos constituye uno de los problemas ambientales más importantes en estos días, 
especialmente porque estos sedimentos representan un reservorio importante de estos elementos 
y otras sustancias contaminantes (Ridgway y Shimmield, 2002). 
Los metales de origen antropogénico, introducidos en estuarios, están usualmente en 
formas disueltas y particuladas y se incorporan rápidamente a compuestos organometálicos o a 
algunas fases minerales. En general, sólo la fracción más lábil afecta a los organismos (López 
González et al., 2006)  
Las formas móviles y potencialmente móviles de los metales pesados representan uno 
de los riesgos de toxicidad más importantes en el medio ambiente (Barančíková y 
Makovníková, 2003). La exposición, para la mayoría de los organismos, a contenidos de 
metales pesados por encima de una concentración umbral, puede ser extremadamente nociva 
(Castañé et al., 2003).  
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Para predecir los efectos dañinos de un metal es necesario tener en cuenta el efecto 
combinado de su especiación, su unión con los órganos receptores de los organismos y la 
competencia entre este metal específico y otros iones presentes en el medio acuático. En los 
últimos años se ha propuesto el modelo de ligando biótico (BLM) (Di Toro et al., 2001) como 
herramienta para evaluar cuantitativamente la forma en la cual la química del agua afecta a la 
especiación y disponibilidad biológica de los metales en el ambiente acuático.  
En esencia, el BLM integra el modelo de biodisponibilidad (FIAM por sus siglas en 
inglés Free Ion Activity Model, (Ytreberg et al., 2011)) e incorpora la competencia de un metal 
con otros iones metálicos libres en el agua (como el calcio) y con ligandos abióticos, como la 
materia orgánica disuelta.  
La cantidad de metal que se enlaza con los órganos receptores de los organismos está 
determinada por la competencia por el metal entre el ligando biótico y los presentes en el agua 
(Niyogi et al., 2004).  
La materia orgánica disuelta posee una gran capacidad de complejar metales por lo que, 
como resultado de este proceso, éstos estarían menos biodisponibles y, por lo tanto, disminuiría 
su toxicidad. 
Los metales de mayor importancia toxicológica en los ambientes acuáticos son: Hg, As, 
Cr, Pb, Cd, Cu, Ni y Zn. Los iones de estos elementos suelen penetrar en la célula a través de 
los mismos sistemas de transporte que utilizan otros cationes metálicos fisiológicamente 
importantes (Ca, Mg, Cu y Zn en baja concentración). Dentro de la cadena trófica, los 
organismos fotosintetizadores, o productores, son las principales vías de acceso de los metales 
pesados hacia los consumidores, incluido el hombre (Castañé et al., 2003).  
Los sedimentos del cauce y su agua intersticial interactúan fuertemente con el cuerpo de 
agua superficial. Esto ha llevado a que en los modelos de calidad del agua se hayan incorporado, 
cada vez más, los procesos de intercambio en los sedimentos, (Van der Berg et al., 1987, Van 
der Perk et al., 1997, Skrabal et al., 2006).  
En general los estándares de calidad de agua han considerado muy poco las formas 
químicas de un contaminante en la columna del agua. Para el caso de Cd(II) (Sunda et al., 
1978), Cu(II) (Sunda y Lewis, 1978; Iorio, 1999) y Pb(II) la especiación resulta importante para 
establecer criterios y estándares en la calidad del agua debido al efecto diferencial en la 
biodisponibilidad de los iones metálicos, ya sea en forma libre como complejada (Allen H.E.; 
1993). 
1.5. Características de los metales estudiados 
1.5.1. Cobre 
El cobre tiene un número atómico de 29 y una masa atómica de 63,546 g mol-1. Es uno 
de los elementos más importantes, y esencial para las plantas y animales. Ocupa el puesto 26, 
tras el Zn, en abundancia en la litosfera que es, en promedio, de 70 mg kg-1. La abundancia de 
Cobre en las rocas basálticas es mayor que en las graníticas, y muy escasa su presencia en las 
calizas. En valores absolutos el gabro y las rocas graníticas presentan las mayores cantidades de 
Cobre, mientras que las granodioritas son aquellas donde se han encontrado menores cantidades. 
El Cobre en la naturaleza se puede encontrar formando sulfatos, carbonatos y otros compuestos, 
además de la forma nativa que aparece en condiciones reductoras. 
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Es un elemento ubicuo, fácilmente complejable que además interactúa con otros metales 
como hierro, molibdeno, y zinc (Scheinberg, 1991). Presenta una fuerte afinidad por el sulfuro 
por lo que se puede encontrar en numerosos minerales (calcopirita: CuFeS2, bornita: Cu5FeS4, 
calcosina: Cu2S, etc.). También se encuentra asociado a otros minerales como blenda (ZnS), 
pirita (FeS) y galena (PbS). 
Bajo condiciones oxidantes se produce la meteorización; liberándose azufre, en forma 
de sulfuro de hidrógeno o como anión sulfato, y otros metales pesados. Se forman entonces 
carbonatos y óxidos de cobre, entre los cuales los minerales más comunes son cuprita (Cu2O), 
tenorita (CuO), malaquita (Cu2CO3(OH)2) y azurita (Cu2(CO3)2(OH)2) (Kabata-Pendias y 
Mukherjee, 2007). 
El Cu posee un amplio rango de aplicaciones. Se utiliza para la producción de 
materiales conductores, alambres, y varillas; para la generación, transmisión y conducción de la 
corriente, y en la manufactura de motores y equipos eléctricos. Otras aplicaciones incluyen la 
fabricación de artículos para el hogar, monedas, objetos de arte y municiones. Los cables y 
alambres de cobre usados para telecomunicaciones están siendo desplazados por tecnología de 
microondas y fibra óptica. El cobre también se utiliza en la agricultura (fertilizantes, pesticidas, 
etc.). Debido a sus propiedades bacteriostáticas, es utilizado como un aditivo en la alimentación 
del ganado y aves de corral (Kabata-Pendias y Mukherjee, 2007). 
A partir de los años 30, se ha confirmado que el Cobre es un elemento esencial para las 
plantas, concretamente en los trabajos de Arnon y Stout en 1939. La cantidad acumulada en los 
tejidos vegetales varía de una especie a otra y la que en una planta puede causar toxicidad, en 
otra puede provocar deficiencias. El contenido promedio en plantas oscila entre 1 y 30 mg kg-1. 
Se encuentra implicado en varios procesos metabólicos en los organismos vivos, algunos de los 
cuales involucran el potencial redox de Cu(I)/Cu(II).  
1.5.2. Níquel 
El Níquel es otro de los metales de transición de la tabla periódica. Su número atómico 
es 28, y su peso atómico es 58,71 g mol-1. Puede encontrarse en diversos estados de oxidación 
pero sólo Ni (II) es estable en un amplio rango de pH y condiciones. El radio iónico del Ni es 
0,0065 nm (próximo al del Fe, Mg, Cu y Zn). Puede reemplazar a metales esenciales en 
metaloenzimas y causar disfunciones en las rutas metabólicas.  
La corteza terrestre tiene una concentración media de 75 mg kg-1. El Níquel, es el 
vigésimo cuarto elemento más abundante, dos veces más que el Cu. Menas de sulfuro se forman 
después de la separación del Ni, Cu y Fe, como sulfuros, de rocas básicas ígneas magmáticas 
fundidas. Las rocas básicas y ultrabásicas son ricas en Ni, con un contenido que puede alcanzar 
hasta 3600 mg kg-1. 
Aparece en forma metálica en los meteoritos, junto con el hierro, formando las 
aleaciones de kamacita y taenita y, combinado con azufre, oxígeno, antimonio, arsénico y 
silicio, se encuentra en forma de minerales, entre los cuales están la garnierita 
((Ni,Mg)6[(OH)8//Si4O10), la millerita (NiS) y la pentlandita ((Ni,Fe)9S8). 
Después de la meteorización, la mayor parte del Ni coprecipita con óxidos de Fe y Mn, 
y se incorpora en goetita, limonita y serpentina entre otros minerales de Fe. También se asocia 
con carbonatos, fosfatos y silicatos. La materia orgánica tiene una gran capacidad de adsorber 
Introducción general 
34 
Ni, por lo que es probable encontrarlo en contenidos importantes en carbón y petróleo. Esta 
concentración es aparentemente un efecto de la precipitación del Ni como sulfuro en sedimentos 
ricos en organismos y bajo condiciones reductoras.  
En el siglo XIX fueron desarrolladas diversas aleaciones de Ni y su resistencia a la 
corrosión llevó a utilizarlo en la manufactura de motores de vehículos, armamento, aviones y 
artículos domésticos. Por tanto, el Ni es utilizado en la producción de una amplia variedad de 
aleaciones de metal para aeronaves y la industria de galvanoplastia. Las aleaciones con Ni 
proporcionan resistencia a la corrosión y la oxidación para el uso con ácidos y sales además de a 
las altas temperatura. Se usan para la elaboración de herramientas y vasijas utilizadas en 
tecnología médica y de los alimentos. El acero inoxidable usualmente contiene Ni entre un 8-
10%. Aparece en la fabricación de componentes magnéticos (por ejemplo cintas magnéticas, 
imanes permanentes) y equipos eléctricos. Compuestos de níquel se utilizan en tinturas de 
cerámicas y vasos y en baterías de Ni-Cd. Ha sido un catalizador muy utilizado en la 
hidrogenación de grasas y aceites y la oxidación de varios compuestos orgánicos (Kabata-
Pendias y Mukherjee, 2007). 
Es uno de los metales más móviles en el ambiente acuático. Su concentración en agua 
no contaminada está controlada ampliamente por la, ya mencionada, coprecipitación con óxidos 
de Fe y Mn. En medios contaminados, el níquel forma complejos solubles con materia orgánica 
(Bargiela y Iorio, 2011). En ambientes reductores, con presencia de sulfuro, se forma sulfuro de 
níquel insoluble (Kabata-Pendias y Mukherjee, 2007; Weiner, 2000). Además, en algunos casos 
con altas concentraciones de sulfuro se pueden formar complejos solubles de Ni con aniones 
disulfuro lábiles, lo que lo convierte en potencialmente toxico (Doig y Liber, 2005).  
El níquel es un elemento traza esencial en plantas, animales y humanos. En plantas, el 
mecanismo de toxicidad y los efectos biológicos se encuentran altamente relacionados con la 
especie. La forma catiónica Ni2+, es más fácilmente absorbida y más tóxica que las complejadas. 
La mayoría de los compuestos poseen muy baja toxicidad para los seres humanos, 
aunque algunos, como el carbonilo de níquel, por ejemplo, pueden producir cáncer. La toxicidad 
del Ni disuelto que es ingerido oralmente es baja, comparada con la de Zn, Cr y Mn, 
probablemente porque sólo un 2–3% del Ni ingerido es absorbido (Kabata-Pendias y 
Mukherjee, 2007; Weiner 2000). 
1.5.3. Plomo 
El plomo es un elemento de número atómico es 82 y su masa atómica 106,4 g mol-1. Sus 
dos estados de oxidación, Pb (II) y Pb (IV), son estables, pero en la naturaleza domina la forma 
Pb2+. Es un metal denso, azul grisáceo, con un punto de fusión muy bajo (327ºC), lo que permite 
un fácil fundido y manejo con bajo coste material y energético. Esta es la causa de que sea uno 
de los metales más utilizados por el hombre desde el año 4000 a. C. 
El mineral más abundante de Plomo es la galena (PbS). Se encuentra en el ambiente 
principalmente como Pb2+ y, tanto sus compuestos más comunes como la forma metálica son 
casi insolubles en agua. Hay sin embargo, grandes cantidades de Pb, principalmente como 
anglesita (PbSO4) y cerusita (PbCO3), en los diferentes compartimentos ambientales. La mayor 
parte del plomo en el medio ambiente se encuentra asociado a sedimentos (85%) y el resto en 
forma disuelta (Weiner, 2000). 
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El principal uso del Pb en el mundo lo constituye la elaboración de baterías de plomo 
ácido. Se utiliza también en soldaduras, aleaciones, cables, pesas, etc. Actualmente el uso del Pb 
en gasolinas como aditivo antidetonante ha sido eliminado en países desarrollados en un 
esfuerzo para reducir la polución atmosférica con Pb, pero sigue siendo utilizado en países en 
desarrollo. Hay regulaciones estrictas en muchos países sobre la liberación de Pb al ambiente, 
sin embargo, continúa siendo uno de los peligros globales más importantes. Las fuentes 
antropogénicas de plomo son 100 veces más importantes que las naturales (Weiner, 2000). 
El contenido de carbonato en el medio juega un importante papel en el control del 
comportamiento del Pb. En zonas no calcáreas, la solubilidad del Pb está controlada por 
diversos hidróxidos y fosfatos de Pb, tales como Pb(OH)2, Pb3(PO4)2, Pb4O(PO4)2, o 
Pb5(PO4)3OH, y depende del pH. Al disminuir la acidez, es posible la formación de ortofosfato 
de Pb, de hidroxipiromorfita de Pb y de fosfato de tetraplumbita y, en calcáreas, la de PbCO3.  
La presencia de óxidos de manganeso y de hierro puede ejercer un papel predominante 
en la adsorción del Pb. Se encontró que la adsorción del Pb sobre el óxido sintético de 
manganeso fue de hasta 40 veces mayor que sobre el óxido de Fe, y que el Pb fue adsorbido más 
fuertemente que cualquier otro metal estudiado (Co, Cu, Mn, Ni, y Zn) (McKenzie, 1980). Tres 
posibles mecanismos pueden explicar el enlace del Pb con los óxidos del manganeso: fuerte 
adsorción específica, una afinidad por los óxidos del manganeso, al igual que la encontrada para 
el Co, y la formación de algunos minerales específicos Pb-Mn tales como coronadita. 
(McKenzie, 1975, Hooda y Alloway, 1998) 
La materia orgánica también desempeña un papel importante en la adsorción del Pb, ya 
que puede inmovilizarlo, vía reacciones específicas de adsorción, mientras que la movilización 
puede ser debida a su complejación con la materia orgánica disuelta o los ácidos fúlvicos 
(Varshal et al., 2000; Pedrot et al., 2008) 
Está presente en todas las plantas en muy bajas concentraciones, ya que juega un papel 
esencial en el metabolismo. Valores entre 2 y 6 µg de Pb por kg de masa vegetal se consideran 
normales y mayores concentraciones comienzan a provocar efectos negativos en el 
metabolismo.  
No cabe duda de que las plantas absorben cantidades variables de Pb pero, por otro 
lado, sólo son capaces de incorporar a sus tejidos un pequeño porcentaje del presente en el 
suelo. Los efectos tóxicos de este elemento influyen negativamente en la fotosíntesis y 
respiración celular, en la mitosis y en la absorción de agua por las raíces, principalmente. 
Es un elemento cuya toxicidad depende no sólo de la concentración total sino de la 
forma química en la que se encuentra. Tiene diversos efectos biológicos y fisiológicos que son 
generalmente nocivos. En humanos, exposiciones a corto plazo a bajas concentraciones de Pb 
pueden interferir con la química de los glóbulos rojos, causar problemas en el desarrollo físico y 
mental normal de bebés y niños, etc. Exposiciones a largo plazo pueden causar enfermedades 
cerebrovasculares y renales y además puede llegar a causar cáncer. 
1.5.4. Zinc 
El Zn es el elemento químico de número atómico 30 y masa atómica 65,38 g mol-1. La 
contaminación de suelos por este elemento procede fundamentalmente de fertilizantes, 
pesticidas, abonos, lodos residuales, fundiciones, incineradoras, minas y uso de productos 
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galvanizados. El contenido medio total de Zn en la litosfera ha sido estimado en 801 mg kg-1. 
Las fuentes más abundantes de Zn son los minerales de ZnS (esfarelita y wurtzita), y, en menor 
medida, otros como ZnCO3 (smithsonita), Zn2SiO4 (willemita), ZnO (cincosita) y ZnFe2O4 
(franklinita) (Lindsay, 1991). 
El Zn se encuentra uniformemente distribuido en rocas magmáticas, mientras que en las 
sedimentarias se concentra en sedimentos arcillosos. Es muy móvil durante los procesos de 
meteorización y sus compuestos, fácilmente solubles, precipitan por reacción con carbonatos, o 
son sorbidos en minerales y compuestos orgánicos, especialmente en presencia de aniones 
sulfuro. Algunos de los compuestos más comunes son el cloruro de zinc (ZnCl2), el óxido de 
zinc (ZnO), sulfato de zinc (ZnSO4), y sulfuro de zinc (ZnS) (Kabata-Pendias y Mukherjee, 
2007). 
En los últimos años, la concentración de Zn en el medio ambiente ha incrementado 
gradualmente, particularmente en países industrializados como consecuencia de las actividades 
humanas. El Zn pertenece al grupo de los metales traza potencialmente más peligrosos para la 
biosfera. Muchas de las consecuencias de la excesiva concentración de Zn en suelos se 
relacionan con su posible absorción por las plantas y sus consecuentes efectos adversos en los 
cultivos y en las dietas humanas. Junto con Cu, Ni y Cr, el Zn es principalmente fitotóxico pero, 
con respecto a este metal, los efectos se acusan, sobre todo, en el rendimiento de las cosechas y 
en la fertilidad del suelo. 
La mayor vía de entrada de Zn en el medio ambiente son las actividades mineras, el uso 
agrícola de lodos residuales y materiales compostados, y la utilización de de agroquímicos, 
como fertilizantes y pesticidas. La minería y la fundición de minerales que contienen Zn es la 
mayor vía de contaminación industrial por este metal. Por tanto, el Zn debe ser considerado, 
junto con el Cd, como un metal bioasimilable y muy móvil, el cual puede ser acumulado en la 
cadena trófica.  
Como ya se ha señalado, el zinc se utiliza en varias industrias, principalmente como 
protector de la corrosión en aceros y otros metales. Es un componente importante de varias 
aleaciones y se usa ampliamente como catalizador en la producción de diferentes compuestos 
(por ejemplo caucho, pigmentos, plásticos, lubricantes y pesticidas). También se utiliza en la 
fabricación de baterías, equipamiento automotriz, cañerías y artículos domésticos. Algunos 
compuestos de Zn tienen aplicaciones médicas y odontológicas (Kabata-Pendias y Mukherjee, 
2007). 
Es un metal traza esencial para todos los seres vivos, desde bacterias a humanos. La 
toxicidad del Zn y de los compuestos que lo contienen es generalmente baja y, con ciertas 
excepciones, de menor importancia comparada con su deficiencia en plantas, animales y 
hombres. Sin embargo, los residuos industriales y domésticos pueden contener concentraciones 
de Zn que pueden ser perjudiciales. Han sido observados efectos negativos en organismos 
acuáticos (Ohnesorge y Wilhelm, 1991). 
1.6. Asociación de los iones metálicos con las sustancias húmicas en aguas 
naturales 
Las concentraciones de la materia orgánica total y de las sustancias húmicas en aguas 
naturales varían considerablemente con la fuente de agua. Los valores de carbono orgánico 
(Corg.) total son de 0,5 µg mL-1 en agua de mar, 7 µg mL-1 en ríos y 25 µg mL-1 en marismas. 
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Los niveles estuarinos varían entre los de ríos y los de agua de mar. La concentración de 
carbono particulado en la composición de la suspensión varía de 0,5 a 40%. 
El contenido de carbono orgánico en aguas de río, así como la proporción de las formas 
de materia orgánica disueltas y suspendidas dependen de muchos factores: tipo de suelos 
drenados, productos in situ, presencia de contaminación antropogénica, etc., lo que en su 
totalidad está ligado a las peculiaridades climáticas y ecológicas de la cuenca. En ríos de llanura 
la materia orgánica y algunos de sus componentes están principalmente en forma disuelta (60-
70%) (Artemyev, 1996). 
El carbono húmico es aproximadamente un 20% del carbono orgánico disuelto (COD) 
en el mar, 60% en los ríos y 70% en los humedales. Estos datos muestran que las sustancias 
húmicas son una forma importante, si no la predominante, de las fracciones capaces de sorber 
metal en aguas naturales (Tan, 2003). 
La capacidad de sorber iones metálicos por gramo de ácido húmicos es de 200 a 600 
µmoles (Rashid, 1985). Aproximadamente un tercio del total son sorbidos en sitios de 
intercambio catiónico, el resto en sitios complejantes. El área superficial de los ácidos húmicos, 
de aproximadamente 2000 m2/g es mucho mayor que la de arcillas y óxidos metálicos. (Rashid, 
1985; Volesky, 2007) 
Las reacciones de formación de complejos de los metales por los grupos carboxilatos 
del material húmico son muy importantes en los procesos de disolución, ya que su esterificación 
reduce la captación del metal por este material. Además, las fracciones húmicas de menor peso 
molecular, con mayor concentración de grupos carboxílicos y fenólicos, son las más efectivas 
para complejar los iones metálicos (Iorio, 2010). 
Varios iones metálicos solubles, como los de hierro, mercurio, cobre, níquel, vanadio y 
plomo en aguas naturales están principalmente asociados a la materia orgánica, pero sus 
concentraciones no son lo suficientemente altas como para saturar los sitios de unión. 
Es de gran importancia estudiar los parámetros químicos de los sedimentos del fondo, 
no sólo porque aportan información sobre la composición del sedimento, sino tambien porque la 
presencia de materia organica, junto con la actividad bacteriana, influyen en las condiciones 
físicoquímicas que prevalecen en ellos.  
La presencia de materia orgánica en los sedimentos depende principalmente de varios 
factores: del aporte del material orgánico de los organismos bentónicos y planctónicos que 
habitan en las aguas, de la velocidad de su descomposición, una vez en el sedimento , y del 
movimiento de las aguas en las que se deposita la materia orgánica. (De La Lanza. 1984; Barros 
y Iorio, 2000) 
Las tasas de oxidación y acumulación de la materia orgánica del sedimento son dos 
importantes variables ambientales que afectan a la diagénesis de los elementos traza. La 
abundancia y reactividad de la materia orgánica determina el inicio de la reducción del sulfato y 
la producción de sulfuro, condicionantes de la solubilidad de los elementos químicos. Por otra 
parte, la tasa de acumulación de compuestos orgánicos en el sedimento determina el tiempo 
disponible para que interactúen con la columna de agua (Westrich y Berner, 1984). 
Los compuestos organometálicos formados con la materia orgánica disuelta son más 
difíciles de oxidar en un medio reducido (Patrick y Pardue, 1992). Las reacciones de 
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descomposición bacteriana son más lentas en ambientes reducidos; llegando a una 
descomposición incompleta de la materia orgánica.  
Las bacterias no pueden atacar fácilmente la fracción húmica en un sedimento en 
condiciones de anaerobiosis y debido a ello los complejos formados en ambientes anaeróbicos 
son mucho más estables que en medios aeróbicos, en los que el material orgánico está dividido 
en unidades pequeñas que pierden su capacidad de complejar.  
Así pues, los ambientes anaeróbicos, que contienen altas concentraciones de materia 
orgánica disuelta complejante, son muy importantes en la química de ciertos metales (Patrick y 
Pardue, 1992). Por ejemplo, Iorio (2010) encontró que los complejos orgánicos solubles de 
hierro y cobre en un Natracuol típico aumentaron con la disminución del potencial redox. 
Los cuerpos de agua que se estudian en este trabajo reciben periódicamente importantes 
cantidades de metales y también materia orgánica, debido a los desagües cloacales de algunos 
municipios y descargas clandestinas; por lo tanto es esperable que los ácidos húmicos y fúlvicos 
influyan en gran medida sobre el comportamiento de los metales pesados en el curso de estos 
ríos (Iorio et al, 1997). 
Las autoridades han comenzado en muchos casos trabajos destinados al saneamiento de 
dichos cursos con la recuperación de la biota originalmente presente en ellos. El conjunto de 
procesos para lograr estos objetivos se conoce como biorrestauración o biorremediación y 
requiere controles continuos, tanto de la concentración de contaminantes, como de los efectos 
biológicos generados por su mezcla en las aguas del río. Así pues en Argentina se están 
comenzando a tener en cuenta los sedimentos y su relación dinámica con los elementos traza. 
En el laboratorio de Química Analítica de la FAUBA se han realizado estudios sobre 
sedimentos del Río Reconquista, tanto acerca de la distribución de los metales pesados en las 
diferentes fases geoquímicas, como en su relación con la materia orgánica. (Iorio et al. 1997a; 
Rendina et al., 2001). También se han realizado estos estudios en la cuenca del Río Matanza. 
(Rendina et al., 2001; Rendina y Iorio, 2011). Por otra parte, Álvarez et al. (1996 y 1997) se han 
centrado sus trabajos en la búsqueda de estrategias analíticas para el estudio de la distribución 
de metales en sedimentos costeros.  
El estudio de sustancias húmicas en cuerpos de agua se ha reducido a los compuestos 
solubles en las mismas y a los productos de escorrentía en las distintas cuencas (Conzono y 
Fernández Cirelli 1987, 1988, 1995; (Oliver y Porta, 1994; Ferrari y Porta, 1997, Scapini et al., 
2008). 
Bilos et al. (1997) evaluaron la dinámica de los metales pesados en la columna de agua 
y los sedimentos subyacentes del Río Santiago y del Río de la Plata aledaño, encontrando que 
estaba controlada por las condiciones diferentes de óxido reducción, a causa de la variación de 
la carga contaminante en las dos áreas contrastantes. El Río Santiago realiza un efecto 
amortiguador; reteniendo materia orgánica y contaminantes en sus sedimentos, por lo que su 
dragado o resuspensión favorecería la redistribución a la columna de agua. 
Si se llevasen a cabo estrategias sostenibles y efectivas en el control de la 
contaminación se debería prestar mayor atención a la dinámica a largo plazo de los metales en 





Los sedimentos del cauce de los ríos constituyen el registro de los procesos que ocurren 
en la columna de agua; en ellos están depositados la materia orgánica que existe en el sistema, 
los metales pesados y otros contaminantes. 
Una de las fracciones más importantes de la materia orgánica en sedimentos y aguas 
superficiales son las sustancias húmicas. Éstas cumplen un papel destacado en el reciclado y la 
acumulación de metales traza en suelos y sedimentos, siendo éstas el principal ligando 
complejante de origen natural en sistemas acuáticos. Al complejar los iones metálicos, las 
sustancias húmicas influyen en su disponibilidad. 
En los suelos de la ribera y en los sedimentos del fondo del cauce de la cuenca a 
estudiar (Matanza-Riachuelo), los contenidos de metales pesados exceden en algunos sitios los 
valores base de sedimentos del mundo, y en muchos, los máximos permitidos por la ley de 
residuos peligrosos. Estos elementos, junto con la carga orgánica, representan los principales 
contaminantes de la cuenca. Las formas móviles y potencialmente móviles de los metales 
constituyen uno de los riesgos de toxicidad más importantes en el medio ambiente. 
En los últimos años se están comenzando a tener en cuenta los sedimentos y su relación 
dinámica con los elementos traza.  
Por todo ello se ha diseñado el trabajo de investigación que figura en esta memoria cuya 
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2.1. Justificación 
La interfase agua-sedimento ejerce su influencia química en el medio hidrosférico, 
debido a la interacción química y al reparto de material entre ese reservorio y los sedimentos. 
En el medio ambiente, los contaminantes siempre están en contacto, aunque a veces no 
simultáneamente, con agua, aire y suelo. Independientemente del origen, se mueven a través de 
las interfases y se distribuyen en mayor o menor grado en cada una de ellas. El reparto de un 
contaminante entre fases, en muchos casos permite disminuir su concentración en la original; 
concentrándolo en otras. Por lo tanto, el movimiento de los contaminantes en el ambiente 
constituye un proceso de redistribución continua entre las diferentes fases en las que se 
encuentran; controlado por gravedad, capilaridad, sorción en las superficies, miscibilidad con el 
agua y volatilidad. Los coloides juegan un papel relevante, tanto en la dispersión, como en la 
retención de contaminantes (Rendina y Iorio 2012; Iorio et al. 2012). 
Los metales se pueden dispersar en suelos, aguas y aire. Los geocientíficos estudian 
esencialmente los metales asociados a suelos y sedimentos, los disueltos en aguas superficiales 
o subterráneas, los asociados a las partículas en suspensión de las aguas naturales y los que se 
encuentran en el agua de los poros de los suelos y sedimentos. La bioacumulación de los 
metales por la biota en aguas superficiales, y por plantas y animales en ambientes terrestres, 
puede afectar de manera adversa a los humanos. La biodisponbilidad de los metales en los 
diferentes compartimentos ambientales, es una función compleja de una serie de factores: las 
formas químicas de los metales, el pH, el potencial redox, la temperatura, el material en 
suspensión y el contenido total de materia orgánica, tanto en forma particulada como disuelta  
(Bargiela et al., 2006; Rendina y Iorio, 2012) 
Las sustancias húmicas, fracción significativa del carbono orgánico total, son 
macromoléculas heterogéneas que existen naturalmente en suelos, sedimentos y ambientes 
acuáticos. Tienen una gran afinidad por los contaminantes orgánicos e inorgánicos y, por lo 
tanto, juegan un importante papel en la captación y transporte de estos compuestos en los 
diferentes compartimentos ambientales (Varshal et al., 2000). 
El estudio de la asociación de los metales con las fracciones húmicas es idóneo para 
entender el destino, transporte e inmovilización de los mismos en el ambiente. Por ello  conocer 
la especiación de los metales unidos a las diferentes fracciones orgánicas proporcionará un 
mayor entendimiento de los mecanismos de complejación.  
La Cuenca Matanza – Riachuelo es, sin duda, uno de los sistemas hídricos de mayor 
interés para la Argentina por el impacto ambiental que ha sufrido. 
Como ya se ha mencionado, los cuerpos de agua a estudiar reciben mensualmente 
importantes cantidades de metales y materia orgánica debido a los desagües cloacales de 
algunos municipios ya descargas clandestinas. Por lo tanto es importante estudiar la relación de 
los metales con las diferentes fracciones orgánicas presentes, por la probable influencia sobre el 
comportamiento de estos contaminantes en el curso de estos ríos (Iorio et al., 1997; Iorio et al. 
2006; Iorio et al., 2008).  
La Autoridad de Cuenca Matanza - Riachuelo –ACUMAR- es un organismo público 
que actúa como la máxima autoridad en materia ambiental en la región. Es un ente autónomo, 
autárquico e interjurisdiccional que conjuga el trabajo con los tres gobiernos que tienen 
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competencia en el territorio: Nación, Provincia de Buenos Aires y Ciudad Autónoma de Buenos 
Aires. El organismo se creó en 2006 mediante la Ley 26.168 atendiendo a la preocupante 
situación de deterioro ambiental de la cuenca.  
En el año 2004 la problemática se había trasladado a instancias judiciales por un grupo 
de vecinos que presentaron una demanda reclamando la restauración del ambiente y la creación 
de un fondo para financiar el saneamiento. 
El 8 de julio de 2008, la Corte Suprema de Justicia de la Nación dictó un fallo histórico 
donde se determinó quiénes deben ser los responsables de llevar adelante las acciones y las 
obras de saneamiento y el plazo en que deben ser ejecutadas; dejando abierta la posibilidad de 
imponer multas para el caso de incumplimiento. Por otra parte, el máximo tribunal encomendó 
al Defensor del Pueblo de la Nación y a las organizaciones no gubernamentales la formación de 
un Cuerpo Colegiado para el control del Plan de Saneamiento. 
En el fallo se obliga a la ACUMAR a llevar a cabo un programa cuyos objetivos son: 1) 
la mejora de la calidad de vida de los habitantes de la cuenca; 2) la restauración del ambiente en 
todos sus componentes (agua, aire y suelo) y 3) la prevención de daños con suficiente y 
razonable grado de predicción. El Plan Integral de Saneamiento Ambiental (PISA) fue el 
documento elaborado en diciembre de 2009 en forma conjunta por profesionales especializados 
en materia administrativa y técnica de las jurisdicciones que integran la ACUMAR, y que 
incluía las observaciones de organismos oficiales como la Universidad de Buenos Aires y 
entidades de la sociedad civil. Este plan define la política ambiental de la ACUMAR y detalla 
las directrices a seguir, en materia de gestión, prevención y control, destinadas a restaurar y 
preservar la Cuenca Matanza Riachuelo. 
El PISA contempla el desarrollo de 14 líneas de acción que responden a problemas que 
necesitan una acción inicial sistematizada y comprometida para su remediación, así como las 
actividades que se deben realizar para alcanzar tres objetivos fundamentales: mejorar la calidad 
de vida de la población que habita la cuenca, restaurar el ambiente y prevenir futuros daños 
Sin embargo debe tenerse en cuenta que actualmente está comenzando el estudio de los 
sedimentos. Éstos poseen la capacidad de actuar como sumidero o fuente de contaminantes, 
alterándose la función de almacenaje o liberación según las condiciones del medio, básicamente 
pH y potencial de óxido-reducción (Rendina y Iorio, 2012). Se ha demostrado que la 
resuspensión de los sedimentos es uno de los mecanismos por el cual se reintroducen sustancias 
tóxicas en la columna de agua, aún mucho después de eliminados los aportes externos al sistema 
y que los perfiles en profundidad muestran un registro conservativo de estos aportes (Walling et 
al., 2003; Westrich y Förstner, 2007; Rodriguez Salemmi et al., 2010). 
Es muy importante tener un conocimiento detallado de la interacción de los metales 
pesados con las sustancias húmicas, de la distribución y afinidad de los metales por las 
diferentes fracciones (ácidos fúlvicos y ácidos húmicos) porque afectan a la movilización, 
transporte y biodisponibilidad de metales, lo cual permitirá: 
• Predecir el comportamiento y destino de los metales pesados en el ecosistema. 
• Desarrollar métodos de remediación de sedimentos contaminados.  
• Evaluar los  riesgos de sitios contaminados con metales pesados. 
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• Utilizar las sustancias húmicas como un registro y, posteriormente, como un 
indicador ambiental de la región. 
Los avances producidos en la República Argentina, tanto en el ámbito académico como 
en el de la gestión, revelan la necesidad de incluir, cada vez en mayor medida, a los sedimentos 
en los modelos de calidad de aguas. De esta manera, al obtener resultados más cercanos a la 
realidad de los ecosistemas acuáticos, se podrán desarrollar proyectos de gestión del recurso 
más integrales y precisos.   
2.2. Objetivos 
En función de lo anteriormente expuesto se realizó este trabajo con los siguientes 
objetivos. 
Objetivo general: 
Estudiar en la Cuenca Matanza - Riachuelo  la influencia de la interacción de las 
sustancias húmicas con los metales pesados sobre la movilidad de los mismos 
Objetivos específicos: 
• Seleccionar sitios representativos de la condiciones de la cuenca. 
• Caracterizar los sedimentos de los diferentes sitios en estudio 
• Determinar la concentración de metales pesados en los sedimentos de los diferentes 
sitios seleccionados 
• Caracterizar la materia orgánica (ácidos húmicos y fúlvicos) de sedimentos 
superficiales de la cuenca afectados por diferentes usos del suelo.  
• Estudiar las características de la materia orgánica de los sedimentos para inferir sus 
posibles orígenes.  
• Caracterizar los grupos funcionales de la materia orgánica que poseen capacidad 
complejante 
• Determinar los contenidos de los metales pesados ligados a ácidos húmicos y 
fúlvicos en los sedimentos. 
• Estudiar, mediante el cálculo de los factores de enriquecimiento, las diferentes 
afinidades de los metales pesados por las sustancias húmicas de los sedimentos  
• Estudiar el posible flujo de los metales desde el sedimento hacia la columna de agua 
y su relación  con la materia orgánica disuelta.   
• Determinar la variación de las formas metálicas solubles a causa de la interacción 















































































3.1. Muestreo de sedimentos 
Se realizaron dos campañas, una para la caracterización general y la evaluación del 
contenido total de los metales en sedimentos, además de la caracterización de las fracciones 
húmicas y la determinación del contenido de metales en cada una de esas fracciones. La 
segunda se realizó en sitios contrastantes, seleccionados den función de los resultados obtenidos 
en la primera, para estudiar las variaciones de flujo de contaminantes asociados a la materia 
orgánica disuelta. En esta campaña se tomaron muestras de aguas superficiales para los ensayos 
de incubación 
Se registraron las coordenadas geográficas de los sitios de muestreo mediante un GPS 
del tipo navegador Garmin. 
Se recogieron los sedimentos utilizando cilindros de PVC de 50 cm de largo y 4 cm de 
diámetro. En cada sitio, el muestreo fue realizado en tres ubicaciones, aproximadamente a un 
tercio de la distancia entre la orilla y el centro del cauce, espaciadas entre 2 y 4 metros. En cada 
una de las ubicaciones se tomaron diez muestras (diez perfiles verticales), en total treinta 
perfiles por sitios de muestreo. Las muestras en los cilindros correspondientes, refrigerados, se 
transportaron al laboratorio donde se almacenaron a 4
o
C hasta su análisis.  
Para este trabajo se utilizaron los primeros 10 cm de cada perfil, dado que esa era la 
menor profundidad a la que se encontraba el material parental en la cuenca (en la zona alta de la 
misma) (Rendina y Iorio, 2012).  
3.1.1. Acondicionamiento de las muestras de sedimentos 
Las muestras correspondientes a una misma ubicación (tres por sitios de muestreo), se 
mezclaron y homogeneizaron en húmedo, separando restos vegetales y otros, y se obtuvieron así 
tres muestras (una de cada ubicación) compuestas de diez submuestras cada una, por cada uno 
de los sitios.   
En el laboratorio, después de la determinación del contenido de humedad, las diferentes 
muestras compuestas se secaron al aire. Se pasaron por un tamiz de acero inoxidable de 2mm de 
luz de malla y finalmente se las conservó en bolsas de polietileno para posteriores análisis 
Se observó la variación del color a lo largo de los perfiles previo a los cortes. 
3.1.2. Determinaciones analíticas 
3.1.2.1. Potencial redox 
La medición del potencial redox (Eh) se realizó con electrodo redox Orion 96-78 según 
Patrick et al. (1996).  
3.1.2.2. Contenido de humedad 
Los análisis de los sedimentos, el fraccionamiento de las sustancias húmicas y los 
ensayos de incubación se realizaron sobre la muestra seca al aire. Para poder referir los 
resultados de todos los análisis a peso de muestra seca, y eliminar así el error que podría 
suponer variaciones en el grado de humedad ambiente en el laboratorio durante los diferentes 
análisis, se determinó el porcentaje de humedad, Se pesaron 5 gramos de suelo, seco al aire en 
una cápsula, y se introdujeron en una estufa a 110º C hasta peso constante. La diferencia de peso 
en porcentaje expresa la humedad a 110º C (Page et al., 1982). 
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3.1.2.3. Análisis granulométrico 
El objetivo de la determinación de la composición granulométrica en suelos y 
sedimentos es obtener la distribución porcentual de las partículas minerales del suelo según su 
tamaño, de la cual se deduce su textura. 
Se oxidó la materia orgánica con peróxido de hidrógeno, se procedió a tratar la muestra 
de suelo con HCl y, posteriormente, se efectuó la dispersión de las arcillas con calgón 
(hexametafosfato sódico). Las fracciones superiores a 50 micrómetros (arena fina y arena 
gruesa) se separaron por tamizado y las inferiores a este diámetro (limos finos, limos gruesos y 
arcillas) con una pipeta Robinson siguiendo la ley de Stokes relativa a la diferente velocidad de 
sedimentación de las partículas según su tamaño en un medio líquido (Gee y Gauder, 1986). 
Para determinar la textura, una vez obtenida la distribución porcentual de partículas 
minerales del suelo, se siguieron los criterios de la USDA (Soil Survey Staff, 1975). 
3.1.2.4. pH 
El pH se midió potenciométricamente con electrodo combinado de vidrio, utilizando 
una relación 1:5 (sedimento-agua). Se trabajó con un potenciómetro Orion (Modelo EA 940), se 
pesaron 10 g de suelo y se añadieron 25 mL de agua destilada. Se agitó durante 15 minutos y se 
dejó reposar 10 minutos. Se agitó la suspensión inmediatamente antes de entrar en contacto con 
los electrodos, pero no durante la medida. Se introdujeron los electrodos en el líquido 
sobrenadante, evitando la formación de burbujas y se midió el pH (Page et. al., 1982). 
3.1.2.5. Conductividad eléctrica 
Se determinó en pasta saturada (Allison et al., 1985): se preparó una pasta de saturación, 
agitando durante la adición de agua destilada hasta alcanzar el punto final deseado. Después se 
utilizó un filtro de succión para obtener una cantidad suficiente de extracto para las 
determinaciones de la conductividad.  
3.1.2.6. Capacidad de intercambio catiónico 
Para determinar la capacidad de intercambio catiónico se utilizó acetato de amonio 1M 
a pH = 7, posteriormente el suelo se lavó varias veces con etanol al 95% hasta que los líquidos 
de lavado den una conductividad menor de 0.5 dS.m
-1
. Posteriormente se realizó un intercambio 
con NaCl al 10% y el amonio extraído se determinó por destilación (Page et al., 1982). 
3.1.2.7. Carbono orgánico 
Se utilizó el método de Walkley y Black (1934), en el que se realizó la oxidación de la 
materia orgánica del suelo por vía húmeda, con dicromato potásico en exceso y medio 
fuertemente ácido. El exceso de dicromato se valoró con sal de Mohr (sulfato ferroso amónico) 
0,2 M (debido a su facilidad de oxidación debe valorarse en el momento de su uso), utilizando 
difenilamina sulfúrica como indicador (Allison, 1965). 
En las muestras de los sitios correspondientes a la cuenca baja se compararon los datos 
con el método de ignición (loss on ignition LOI, Schulte y Hopkins, 1996; Eyherabide et al., 
2014) dado los altos valores de materia orgánica. Se pesaron 5 g de muestra en crisoles de 15 ml 
que posteriormente se colocaron en estufa durante 24 horas a 105
o
C. Las muestras fueron 





posteriormente se transfirieron a un desecador y, una vez fríos se registró el peso nuevamente. 
El cálculo de la materia orgánica (MO) se realizó por diferencia de peso. Para la conversión de 
MO a C orgánico (Corg) se utilizó el factor de 0,58 según Galantini et al. (1994). 
3.1.2.8. Nitrógeno Kjeldahl 
Se utilizó el Método macro-Kjeldahl (Page et al., 1982): la muestra fue digerida con 
ácido sulfúrico concentrado, sulfato potásico, selenio, y sulfato cúprico hasta desprendimiento 
de humos blancos. El residuo fue enfriado, diluido y llevado a condiciones alcalinas para la 
determinación del amonio. El amonio destilado se recogió en ácido bórico y se cuantificó 
volumétricamente, a través de una titulación con ácido sulfúrico. 
3.1.2.9. Análisis mineralógico  
Para la identificación de los minerales de la fracción arcilla, se realizó una separación de 
las mismas mediante oxidación de la materia orgánica, eliminación de los óxidos y dispersión y 
sedimentación de la fracción arcilla; utilizando la técnica indicada en -ISRIC (2002).   
Se mezclaron 15g de sedimento con 15 ml de agua destilada y 15 ml de peróxido de 
hidrógeno (30%) en matraces Erlenmeyer de 125 ml. Se agitó y se dejó reposar tapando con 
vidrio de reloj durante 24 horas. Los recipientes se introdujeron en baño de agua a 80 ºC y se 
continuaron agregando 5 ml de peróxido de hidrógeno 30% hasta que cesó el burbujeo. 
Posteriormente se trasvasó el contenido a un vaso de precipitados de 1000 ml, agregando 550 ml 
de agua destilada y se dejó decantar más de 6 horas. Se realizaron tres lavados en total, 
descartando el líquido sobrenadante y se procedió a eliminar los carbonatos. Para ello, a los 
vasos de precipitados con las muestras, se les agregaron 100ml de ácido clorhídrico 1 M y se 
introdujeron en un baño de agua a 80 ºC; se esperó a que cesase la efervescencia y se agregaron 
otros 25 ml de ácido clorhídrico. Después de esta segunda adición de ácido se lavaron las 
muestras dos veces, llevándolas a 600 ml con agua destilada y dejando sedimentar 1 o 2 días 
entre cada lavado, según la turbidez del sobrenadante. Posteriormente se filtró cada muestra y se 
secó en cápsulas a 70 ºC.  
Preparación de las muestras para los diferentes análisis: 
Roca Total (RT): De cada muestra se efectuó una preparación de polvo al azar 
utilizando portamuestras circulares. 
Fracción Arcillas (FA): Se tomó una alícuota de cada muestra y se dispersó en agua 
destilada; obteniendo una suspensión. Posteriormente una alícuota de la suspensión se colocó 
sobre 3 vidrios circulares y se dejó secar al aire. Una preparación se conservó como tal 
(orientado natural), otra se calcinó a 550ºC durante 1 hora (orientado calcinado) y la tercera se 
introdujo en atmósfera de etilen glicol a 60º durante 1 hora; dejando enfriar 12 horas dentro del 
recipiente (orientado EG).  
Difractómetro de rayos X: Las mediciones se realizaron en un difractómetro de polvo 
marca Philips, mod. X`Pert MPD, con tubo de rayos X de cobre, goniómetro vertical θ/2θ, 
monocromador secundario curvo de grafito y detector proporcional sellado de Xe; utilizándose 
dispositivo para rotación de las muestras (spinner). 
Condiciones de barrido:  
Roca Total (RT): La recolección de datos se realizó en el intervalo de barrido 2θ 
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comprendido entre 5 y 70º con paso/tiempo de 0,03º/2seg, slit de divergencia y antidispersión 
de 1º y slit de recepción de 0,2mm. 
Fracción Arcilla (FA): La recolección de datos se realizó en el intervalo de barrido 2 θ 
comprendido entre 2 y 30º con paso/tiempo de 0,03º/2seg, slit de divergencia y antidispersión 
de 1/4º y slit de recepción de 0,2mm. 
Análisis de los datos obtenidos e interpretación de resultados: Se realizó utilizando el 
programa High Score Plus de PANalytical y la base de datos PDF del ICDD (The International 
Centre for Difraction Data, 1997). 
3.2. Muestreo de aguas superficiales 
Se tomaron muestras de agua superficial, por triplicado, en el momento de muestreo de 
los sedimentos de la segunda campaña. En estudios previos, en los que se monitoreó la calidad 
de las aguas (Boneto et al., 2001, Baldassini et al., 2009, Bargiela y Iorio, 2010), se estudió la 
posible variación de los parámetros físicoquímicos dentro de la columna de agua que algunos 
autores encontraron en otros cursos (Artemyev, 1976); especialmente para el estudio del 
carbono orgánico disuelto (COD). Al no encontrarse diferencias significativas relacionadas con 
la profundidad de la toma, para este trabajo se decidió tomar las muestras subsuperficialmente. 
3.2.1. Determinaciones físicoquímicas de las aguas superficiales 
En cada punto de muestreo se determinó oxígeno disuelto (OD) (Oxímetro YSI 51B), 
pH (pHmetro ORION 250A), conductividad eléctrica (CE) (Conductímetro LUFTMAN), pH y 
temperatura (T). Se tomaron muestras de agua superficial, por triplicado, de las cuales se 
almacenaron alícuotas sin filtrar y otras filtradas in situ a través de filtros Whatman GFC y 
trasladadas al laboratorio a 4°C siguiendo las normas ASTM (1979). Allí se determinaron las 
concentraciones de Calcio (Ca
2+
) y Magnesio (Mg
2+
) por valoración con EDTA, sodio (Na+) y 
potasio (K
+
) por fotometría de llama ASTM (1979), bicarbonatos (HCO3
-
) por valoración con 
heliantina, sulfato (SO4
=
) por turbidimetría y cloruros (Cl
-
) por valoración con nitrato de plata, 
según APHA (1992). 
Las concentraciones de nutrientes fueron determinadas usando los siguientes 
procedimientos: fósforo reactivo soluble (PRS) por el método colorimétrico del ácido vanado 
molibdofosfórico (APHA, 1992), nitrato (N-NO3
-
) por reducción con sulfato de hidracina 
(APHA, 1992), nitrito (N-NO2
-
) por diazotación, según Strickland y Parsons (1972). Amonio 
(N-NH4
+
) por el método de indofenol azul (APHA, 1992). La concentración de nitrógeno 
inorgánico disuelto (NID) fue calculada como la suma de amonio, nitrato y nitrito. 
Los sólidos en suspensión (SS) se determinaron por gravimetría. Se filtró una muestra 
bien mezclada de agua de un volumen predeterminado por un filtro de fibra de vidrio y el 
residuo retenido en el mismo se secó a 103-105
o
C hasta un peso constante. El aumento de peso 
del filtro representa los sólidos en suspensión (APHA, 1992). 
Para la determinación de carbono orgánico total en agua (COT) se tomaron in situ 
muestras fijadas con H2SO4(c) y se acidificaron alícuotas filtradas para la determinación de 
carbono orgánico disuelto (COD). Se almacenaron las muestras en frascos color ámbar. El 
carbono particulado (COP) se determinó por diferencia entre el total y el disuelto.  
Las determinaciones de carbono en cada extracto se efectuaron siguiendo la 
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metodología de Golterman (1978) por oxidación con mezcla sulfocrómica y posterior 
determinación espectrofotométrica. 
3.3. Metodologías específicas 
Las metodologías utilizadas para los ensayos de: fraccionamiento y caracterización de 
las sustancias húmicas, caracterización de la materia orgánica disuelta en aguas, especiación de 
la fracción soluble en agua de los sedimentos, y el estudio de la variación de las especies 
solubles de los metales en función de la materia orgánica disuelta en la columna de agua, se 
detallan en los correspondientes capítulos. 
3.4. Análisis estadístico 
Se utilizó estadística descriptiva, media y desviación estándar para cuantificar las 
variables que permitieron caracterizar los diferentes sitios de estudio. (Barbancho, 1973; 
Cantatore de Frank, 1980). 
Se compararon las características fisicoquímicas de los sedimentos entre los diferentes 
sitios de muestreo mediante un ANOVA de un factor. Para evaluar los supuestos de normalidad 
y homogeneidad de varianzas de los datos se realizaron las pruebas de Shapiro-Wilks y Bartlet 
respectivamente. En caso de encontrarse diferencias significativas se aplicó la prueba a 
posteriori de Tukey. Se trabajó con un nivel de significación de 0,05. En el caso de no cumplirse 
los supuestos, se trabajó con la prueba no paramétrica de Kruskal Wallis. 
Se realizó un análisis de componentes principales con cada una de las características 
generales y las concentraciones de metales en los sedimentos de los diferentes sitios. (Pla, 
1986). 
Se aplicaron modelos de regresión lineal simple entre las concentraciones de Corg en 
sedimentos y en cada una de las fracciones húmicas. 
Se aplicó la matriz de correlación de Pearsons entre los diferentes contenidos totales de 
metales y Corg sedimentarios, los metales asociados a las fracciones húmicas y los contenidos 
de C de dichas fracciones. 
En los ensayos de incubación para determinar la variación de las formas orgánicas 
solubles de los distintos metales en cada sedimento se aplicó un diseño completamente 
aleatorizado, siendo los tratamientos las aguas con distinto grado de contaminación orgánica. 
Los resultados se analizaron mediante análisis de varianza ANOVA de un factor.  
El tratamiento estadístico de los datos fue realizado mediante el software GENSTAT 
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4.1. Consideraciones generales 
Las intervenciones antrópicas en los ecosistemas fluviales son tan antiguas como el 
origen de la humanidad. Desde que el ser humano hizo su aparición en la tierra, el recurso agua 
ha sido objeto de tenencia para su uso y disfrute. Tradicionalmente, se han utilizado los cursos 
fluviales y sus zonas de influencia para aprovechar los recursos que el ecosistema ofrecía. En 
los últimos siglos, la actividad humana ha propiciado cambios en los ecosistemas fluviales, en 
algunos casos irreversibles, quebrando la sostenibilidad del medio natural. Esto ha dado como 
resultado que algunos elementos vitales han sabido adaptarse y sobrevivir pero, por el camino, 
numerosas especies animales y vegetales han desaparecido para siempre.  
La Cuenca Matanza Riachuelo (CMR) es uno de los sistemas hídricos de mayor interés 
para la República Argentina por el impacto ambiental que ha sufrido. Se encuentra dentro del 
“Área Metropolitana de Buenos Aires” (AMBA), la zona urbana común que conforman la 
Ciudad Autónoma de Buenos Aires (CABA) y 40 municipios de la Provincia de Buenos Aires, 
ocupando parte de la CABA y de 14 municipios de entre los de mayor densidad poblacional de 
la Argentina y con un elevado índice NBI (necesidades básicas insatisfechas) (Quaini, 2011). Es 
una cuenca que sufrió un gran impacto antrópico. Su curso es el más contaminado del país y ha 
sido calificado como uno de los treinta sitios más contaminados del mundo. Se ubica al E de 
Argentina y al NE de la provincia de Buenos Aires. Está limitada por las cuencas de los ríos 
Reconquista, Salado y Samborombón, los arroyos Maciel y Pereyra y el Río de la Plata (Figuras 
4.1a y 4.1b). 
 
Figura 4.1a: Ubicación geográfica de la cuenca Matanza - Riachuelo, en relación a la 
República Argentina, Provincia de Buenos Aires y CABA. 
 
Características del área de estudio 
58 
 
Figura 4.1b: Ubicación geográfica de la cuenca Matanza - Riachuelo, y de las que la 
limitan: cuencas de los ríos: Reconquista; Rio Salado y Samborombón, y los arroyos que 
desaguan directamente en el Río de la Plata. 
El sistema Matanza-Riachuelo es el colector principal de una cuenca que cubre 2034 
km2 con 232 cauces de arroyos afluentes. Su longitud total es de 80 km, antes de desaguar en el 
Río de la Plata. Es un río de llanura, por lo que se encuentra en una región llana, con cursos 
cortos, de escaso caudal permanente, con recorridos irregulares y amplios valles de inundación.  
Las cotas máxima y mínima son respectivamente 38 y 3 metros sobre el nivel del mar 
(msmn) en el sistema de referencia del Instituto Geográfico Nacional. En el tramo superior, el 
río discurre sin mayores dificultades, perdiendo sus características naturales cuando entra en la 
planicie baja (Malpartida, 2003), donde se encuentran zonas de bañados (Figura 4.2).  
Según Ringuelet (1962) un bañado se define como un cuerpo de agua semipermanente o 
temporal, sin una cuenca bien delimitada, de contorno o perímetro definido, sin sedimento 
propio y con vegetación emergente abundante; dejando pocos espacios libres. 
La cuenca presenta pequeños cuerpos de agua estancos, temporales y no muy 
numerosos, situados en las divisorias de aguas de las subcuencas, donde la red de drenaje es más 
pobre (Figura 4.2). En algunos casos, su origen puede estar relacionado con el afloramiento de 
la capa freática pero, en la mayoría, se trata de aguas residuales almacenadas superficialmente, 
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retenidas por la menor permeabilidad del fondo de las hondonadas, ocasionada por la deposición 
de sedimentos más finos. 
 
Figura 4.2: Mapa de subcuencas hidrográficas de la cuenca del Rio Matanza-Riachuelo. 
Es un ecosistema históricamente afectado por urbanización, en la que, algunos de sus 
sectores están muy alejados del estado natural. En la cuenca se distinguen tres zonas con 
características diferentes: una altamente urbanizada (cuenca baja), otra periurbana o urbana en 
vías de expansión (cuenca media) y un área rural (cuenca alta) donde todavía se encuentran 
condiciones ambientales satisfactorias (Bargiela y Iorio, 2011). (Figuras 4.3 y 4.4). 
Desde sus nacientes hasta el kilómetro 25 (donde el curso ha sido rectificado 
artificialmente) los principales contaminantes son los originados por los modelos confinados de 
producción animal (García et al., 2001), plantas elaboradoras de productos lácteos y prácticas 
agrícolas. A estos se suman los procedentes de algunas actividades industriales (principalmente 
frigoríficos y curtiembres) que vierten los efluentes en el curso del río sin las previsiones 
ambientales adecuadas para la preservación del suelo y los cursos de agua. El resto de la 
contaminación de la cuenca procede de aguas cloacales de uso doméstico, vertederos de basuras 
a cielo abierto, aguas pluviales contaminadas y las procedentes de fuentes difusas. (Bonetto et 
al., 2001). 
Los contaminantes más importantes encontrados fueron materia orgánica y metales 
pesados (Iorio et al., 2001; Iorio et al., 2006; Iorio et al., 2007, Iorio et al., 2008). 
El estado ambiental actual de la cuenca, no sólo se limita a la contaminación de las 
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aguas, sino que implica la degradación en un sentido amplio, hecho que impacta de manera 
directa sobre los más de ocho millones de personas que habitan en el área afectada, lo cual 
evidencia la dimensión social que la problemática representa. 
 
Figura 4.3: Detalle de las divisorias de aguas de las cuencas Alta, Media y Baja del 
Matanza Riachuelo y límites de los partidos del AMBA que la conforman. 
Dentro de las consecuencias del crecimiento urbano progresivo está la sustitución de 
ambientes naturales por coberturas, como la agrícola y pavimentaciones. 
Esta sustitución de cobertura natural por área pavimentada o por vegetación alóctona al 
ecosistema fluvial da como resultado, desde el punto de vista ecológico, la degradación del 
ecosistema y, desde la perspectiva hidrológica, un cambio de drenaje natural porque la 
vegetación natural está adaptada a absorber grandes volúmenes de agua.  
Por otra parte, la rectificación del río también afectó el drenaje fluvial. 
Características del área de estudio 
61 
 
Figura 4.4: Zona de la cuenca correspondiente a la Ciudad Autónoma de Buenos Aires (en 
verde oscuro) y puentes que cruzan a Provincia de Buenos Aires 
En el límite de la CABA con Lomas de Zamora y la Matanza se encuentra el puente La Noria 
donde comienza la rectificación del Riachuelo. 
4.2. Características de la región 
4.2.1. Clima 
Es del tipo subhúmedo-húmedo, con una media pluviométrica de aproximadamente 
1100 mm, con máximas diarias puntuales de 149 mm, de 157 mm para 48 horas y de 218 mm 
para 72 horas. Los meses con mayores precipitaciones son febrero, marzo, abril, octubre, 
noviembre y diciembre y las lluvias se distribuyen de forma regular a lo largo del año, por lo 
que no son de tipo estacional. Las tormentas están predominantemente asociadas a frentes fríos 
y cálidos, preferentemente de tipo ciclónico.  
La dinámica de las lluvias está gobernada por los choques entre las masas de aire frío y 
seco del SO, procedentes del anticiclón del Pacífico sur, con las de aire cálido y húmedo 
provenientes del anticiclón del Atlántico sur, lo que da lugar a las intensas lluvias relacionadas 
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con los vientos. Las lluvias de tipo convectivo, en cambio, son de menor duración y ocurren en 
el verano. El principal motivo de las inundaciones de la zona está relacionado con valores 
pluviométricos especialmente altos a partir de lluvias de gran intensidad (Figura 4.5). El 










































Figura 4.5: Precipitaciones medias mensuales de los años 2002-2012  
(datos de la estación Ezeiza aero) 
La temperatura media anual es de 17,4°C (promedio de los años 2002-2012 en la 
estación Ezeiza aero). El mes más frío es julio y el más cálido enero. 
Se registran vientos de superficie, de todas las direcciones y en todas las épocas del año. 
Dominan los del sector Norte y Este, siendo los menos frecuentes los del Oeste. Durante el año 
hay aproximadamente 60 días de calma.  
Desde mayo hasta septiembre son frecuentes las heladas y también, aunque 
excepcionalmente, en octubre (Malpartida, 2003). 
4.2.2. Características físicas, suelos e hidrología 
El paisaje de la Provincia de Buenos Aires está integrado por un conjunto de geoformas 
de orígenes diversos y diferente antigüedad. Tradicionalmente la llanura pampeana de esta 
provincia se divide en Pampa Deprimida, Pampa Ondulada, Pampa Arenosa y Pampa 
Interserrana. (Figura 4.6) 
El AMBA se encuentra localizada en la subregión denominada Pampa Ondulada, que se 
extiende en una franja de unos 60 km de ancho paralela al eje fluvial Paraná-de la Plata. El río 
Matanza-Riachuelo se considera el límite entre las denominadas Pampa Ondulada Alta y Baja 
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(Cappannini y Mouriño, 1966; Pereyra, 2004) La diferenciación entre estas dos áreas se pone de 
manifiesto en la morfología superficial, las redes de drenaje y los suelos. 
 
Figura 4.6: Mapa de la Provincia de Buenos Aires en la que se indica la zona donde se 
encuentra la Pampa Ondulada (Según Morello et al., 2001) 
4.2.2.1. Geología 
Los rasgos básicos de la geología de la región fueron establecidos por Ameghino (1889) 
y Frenguelli (1950), revisados por Fidalgo et al. (1975) y más recientemente por Yrigoyen 
(1993). 
Una de las características de la Región Pampeana es que constituye una extensa y 
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profunda cuenca sedimentaria; la roca dura del basamento cristalino se encuentra a gran 
profundidad, cubierta por una sucesión de sedimentos de diferente edad y origen diverso.  
En la zona de estudio el basamento cristalino está constituido principalmente por rocas 
graníticas y metamórficas, cuya edad supera los 2000 millones de años. En el ámbito de la 
Ciudad de Buenos Aires, el basamento se encuentra a profundidades que oscilan entre 250 y 400 
m. (Morrás, 2010). 
Por encima de este basamento se encuentra una cubierta de sedimentos continentales 
(eólicos y fluviales) y marinos que se depositaron durante los dos períodos en que se divide la 
era Cenozoica: el Terciario (que abarca entre los cuarenta y los dos millones de años últimos) y 
el Cuaternario (los últimos dos años de la historia terrestre). Cada uno de los ciclos se produjo 
en condiciones ambientales diferentes, por lo que la composición de sus sedimentos difiere y, 
precisamente, esas características composicionales y texturales son las que dan la clave para la 
reconstrucción de la historia geológica. (Pereyra, 2004; Morrás, 2010) 
Apoyados en el basamento fracturado se encuentran los sedimentos continentales de 
Edad Terciaria de la Formación Olivos que se acumularon como consecuencia del lento 
hundimiento de la región central de la Argentina. A continuación se localizan los sedimentos 
marinos de la Formación Paraná. Esta transgresión del Océano Atlántico abarcó a gran parte de 
América del Sur y tuvo un fuerte impacto en la evolución geomorfológica posterior, ya que 
sirvió para la nivelación de la mayor parte de la Región Chaco Pampeana; dándole su carácter 
de llanura. 
Después, la acción erosiva de los ríos Paraná y Uruguay, que arrastraron aguas abajo 
una enorme cantidad de arenas cuarzosas, se intensificó como consecuencia del ascenso de la 
Cordillera de los Andes; esas arenas depositadas se conocen como Formación Puelches. Las 
“Arenas Puelches” aparecen en el AMBA entre 20 y 30 m de profundidad y su importancia 
estriba en que son portadoras del acuífero más importante de toda la Región Pampeana; dado 
que más del 40% del área se aprovisiona del mismo (Morrás, 2010; Pereyra, 2015) 
Todos los depósitos anteriormente mencionados constituyen el conjunto Prepampeano y 
sólo se encuentran en el subsuelo. Los sedimentos más recientes y superficiales se agrupan en 
los conjuntos Pampeano y Postpameano. Su origen se debe a las cambiantes condiciones 
ambientales que se fueron sucediendo durante el Pleistoceno y el Holoceno (Pereyra, 2015). 
El Pampeano incluye a los depósitos de las Formaciones Ensenada y Buenos Aires. 
Éstas conforman el sustrato principal de la ciudad de Buenos Aires y de buena parte del área 
metropolitana. 
Los sedimentos más antiguos que afloran están constituidos por los depósitos loéssicos 
de la Formación Ensenada. Esta unidad presenta numerosas intercalaciones fluviales y lacustres 
que le confieren una marcada heterogeneidad. Su origen principal es el vulcanismo pleistoceno 
de la cordillera de los Andes, con aportes de la cuenca del Río de la Plata, en algunos niveles 
profundos y superficiales del área metropolitana (Morras, 2010) Su espesor oscila entre 7 y 40 
metros; siendo el más común de entre 20 y 25. Se aprecia principalmente en los laterales de los 
valles fluviales y en la parte inferior de la barranca marginal de la planicie loéssica. En la ciudad 
de Buenos Aires se observa en la zona de la cuenca en Parque Lezama (Barrios Barracas y La 
Boca) y aguas arriba en el valle del río en la zona de Lugano y Bajo Flores (Pereyra et al., 2004) 
(Figura 4.4). Los sedimentos son limo-arenosos finos, con un aspecto compacto y numerosos 
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rasgos edáficos, como horizontes argílicos, nátricos cálcicos y petrocálcicos en diferentes 
sectores de la unidad. En la parte superior de la misma se observan depósitos calcáreos que 
afloran en la costa del Río de la Plata y que, en ciertos lugares, son las bases de ríos y arroyos. 
Se encuentran cubiertos con paleosuelos (suelos formados en la superficie de paisajes del 
pasado y luego recubiertos por depósitos recientes). 
Por encima de la Formación Ensenada, y en discordancia erosiva, aunque a veces el 
límite es difícil de establecer, se encuentran los sedimentos loéssicos que componen la 
Formación Buenos Aires o bonaerense. Son esencialmente limos eólicos menos heterogéneos. 
Su importancia radica en que en esta formación se han desarrollado la mayor parte de los suelos 
de esta región. Los materiales presentan también acumulaciones calcáreas. Se observaron 
paleosuelos (Molisoles, Argiudoles y Natracuoles); pese a que la acumulación loéssica se 
encuentra relacionada con períodos de clima seco, por lo que se determinó que hubo períodos 
relativamente prolongados de climas húmedos y templados que contribuyeron a la formación de 
horizontes argílicos y nátricos. (Pereyra, 2004). 
Con posterioridad al ciclo pampeano de sedimentación loéssica, siguió un período en el 
cual alternaron las condiciones climáticas húmedas y cálidas, con otras más secas y frías. En 
general, con las primeras predomina la edafogénesis y la sedimentación fluvial en los valles, 
mientras que bajo las segundas, dominan las acciones eólicas y la erosión hídrica. 
Los depósitos aludidos se encontrarían incluidos en el “post-pampeano”. Los fluviales 
han sido denominados “lujanense” y más recientemente Formación Luján. Esta unidad está 
limitada a las fajas fluviales y se apoya, en forma de discordancia erosiva, sobre los sedimentos 
pampeanos que son limos y arenas verdosas y rojizas que aparecen en los valles fluviales, como 
en el caso del río Matanza-Riachuelo. En el área estudiada presentan espesores variables, ya que 
han sido parcialmente erosionados por la acción marina posterior. La edad de estos depósitos va 
de pleistocena superior a holocena inferior. 
Cubriendo parcialmente a los anteriores, se observan sedimentos eólicos arenosos y 
limosos, incluidos por Frenguelli (1950) en el postpampeano, y que posteriormente fueron 
denominados Formación La Postrera por Fidalgo et al. (1975). Estos materiales generalmente 
poseen menos de un metro de espesor y se hallan totalmente edafizados.  
Finalmente, correspondiendo a sendas transgresiones marinas, se encuentran depósitos 
marinos y costeros, que pueden ser arenosos (cordones litorales o conchiles) o arcillosos 
(canales de marea y albufera). Han recibido la denominación de belgranense, y corresponden a 
la transgresión pleistocena superior y querandinense, aflorante sobre toda la planicie del río de 
la Plata, que se asocia a la transgresión holocena media (Pereyra, 2004). 
Las unidades estratigráficas aflorantes poseen propiedades mecánicas y geotécnicas que 
permiten agruparlas en cinco grandes conjuntos: 1) limos y arenas finas inorgánicos, 2) limos y 
arcillas inorgánicas con subordinadas facies orgánicas, 3) arcillas y limos orgánicos e 
inorgánicos, 4) rellenos finos y materiales orgánicos naturales y 5) rellenos heterogéneos. 
Cabe destacar que la posición estratigráfica de las formaciones señaladas evidencia la 
presencia de una leve deformación tectónica. Estas estructuras, fallas y fracturas no se observan 
en superficie, si bien su presencia se refleja en rasgos superficiales, como por ejemplo la falla 
que se encuentra debajo del río Matanza-Riachuelo y que ha sufrido reactivaciones hasta hace 
tiempos relativamente recientes. (Peryra, 2004; Morrás, 2010) 
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Tabla 4.1. Unidades aflorantes y sub-aflorantes en la región del área metropolitana 
bonaerense y sus principales características (de Pereyra, 2004) 
Unidades estratigráficas Descripción Litología 
Depósitos deltaicos actual 
Depósitos de planicie interdistributaria 
deltaica y albardones 
Limos, arenas y 
arcillas 
Depósitos eólicos actuales Depósitos de dunas activas Arenas 
Depósitos fluviales recientes Depósitos fluviales 
Limos, arcillas y 
arenas 
Formación La Plata o 
"Platense marino" 
Depósitos de cordones litorales marinos de la 
transgresión holocena 
Arenas 
Formación Querandí o 
"Querandinense" 
Depósitos de planicie de marea y albufera de 
la transgresión holocena 
Arcillas y limos 
Formación La Postrera o 
"Platense eólico" 
Depósitos eólicos indiferenciados del 
Holoceno inferior 
Arenas y limos 
Formación Luján o 
"Lujanense" 
Depósitos fluviales del Pleistoceno superior-
Holoceno inferior 
Limos 
Formación Buenos Aires o 
"Bonaerense" 
Depósitos loéssicos del Pleistoceno superior Limos 
Formación Ensenada o 
"Ensenadense" 
Depósitos loéssicos del Pleistoceno inferior Limos 
Formación. Puelche o "Arenas 
Puelches" 
Depósitos fluviales pliocenos Arenas 
4.2.2.2. Geomorfología 
De lo que antecede se deduce que la morfología de la superficie del área donde se 
asienta el AMBA es el resultado de la interacción y alternancia de acciones eólicas y fluviales y 
de la acción marina; estando influenciada además por la actividad tectónica. 
La Planicie de la Pampa Ondulada, que alcanza una altura de hasta 30 msnm hacia el O 
del AMBA, constituye la llanura en la cual se han desarrollado suelos característicos, profundos 
y fértiles, y en la que se asienta la mayor parte de la actividad humana de la región. Si bien los 
materiales superficiales que la conforman son los sedimentos loéssicos pampeanos y 
pospampeanos de origen fundamentalmente eólico, la acción fluvial domina, o modifica, la 
acción eólica previa. El grueso de la región es una planicie loéssica sólo parcialmente 
modificada que, controlada por la actividad tectónica profunda, roturó numerosos cursos que 
desembocan en los ríos Paraná y de La Plata, generando valles y cañadas, en general 
subparalelos, de orientación dominante SO-NE, que le dan su singular relieve ondulado. 
A partir de la interacción de los diferentes factores, a lo largo del tiempo se formaron 
varias unidades geomorfológicas que pueden agruparse en dos ambientes según el predominio 
del proceso eólico o fluvial, como principales responsables del modelado: 
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• Ambiente eólico (loéssico)  
• Ambiente litoral marino y fluvial.  
Cada uno de ellos muestra gran variabilidad espacial, resultante de las oscilaciones 
climáticas pasadas y recientes, que se han plasmado en variaciones en las intensidades y acción 
de los diferentes procesos geomorfológicos y a la interacción, en tiempos relativamente 
recientes, con el mar. (Morrás, 2010; Pereyra 2004, Pereyra, 2015) 
El Ambiente eólico está constituido por una Planicie loéssica, que muestra un relieve 
suavemente ondulado. El depósito del loess, durante diferentes eventos en el Neógeno de la 
región, resultó en un “ahogamiento” del relieve fluvial preexistente. El principal impacto 
morfológico del loess, debido a la virtual “decantación” del material trasladado en suspensión 
por el viento, es la acumulación en forma mantiforme y, por lo tanto, la tendencia a cubrir el 
relieve previo. El propio depósito del loess suele presentar una suave ondulación en la dirección 
del transporte del material. Sin embargo, esta característica se ha manifestado aún con mayor 
desarrollo debido a la posterior actuación del proceso fluvial. Este ha tendido a encauzarse 
siguiendo estas depresiones aproximadamente coincidentes con el diseño de la antigua red de 
drenaje (siguiendo la pendiente regional, hacia el Paraná-de la Plata). La Planicie loéssica 
constituye en este sector, la divisoria entre las cuencas del río Matanza-Riachuelo y los cursos 
menores que desaguan directamente en el Río de la Plata. (Pereyra, 2015). 
Esta típica configuración de lomas y depresiones alineadas aproximadamente en sentido 
SW-NE, ha dado lugar a que se conozca a esta zona como Pampa Ondulada. En algunos 
sectores de la Planicie Loéssica, en el pasado se formaron cubetas de deflación, generalmente a 
partir de depresiones de las antiguas vías de escurrimiento obliteradas parcialmente por el 
depósito del loess. Estas cubetas, con la presencia de climas más húmedos, como el actual, 
evolucionaron hasta constituir ambientes lacustres y palustres.  
Los eventos de depósito eólicos fueron comparativamente rápidos y de naturaleza 
episódica, seguidos de largos períodos de estabilidad geomorfológica.  
La red de drenaje de la zona refleja la naturaleza del sustrato, los suelos y la vegetación, 
si bien se encuentra intensamente modificada por la acción antrópica. En condiciones prístinas 
la red presentaba un diseño subdendrítico de media a baja densidad. Los cursos principales, 
además de este diseño, son relativamente subparalelos, lo que refleja, no sólo los aspectos antes 
señalados, sino también la pendiente regional y la estructura de subsuelo dada por la presencia 
de diferentes bloques de basamento escalonados, reactivados en tiempos recientes. En los valles 
fluviales los cursos presentan hábito sinuoso debido a la interacción con niveles de base 
fluctuantes, escasa pendiente regional y al tamaño de los materiales transportados (limosos). 
 Los cursos principales presentan un nivel de terraza fluvial, con sus rellanos 
parcialmente degradados por procesos posteriores. Poseen amplias planicies aluviales y resaltes 
en los perfiles longitudinales, vinculados no sólo a la presencia de eventos de erosión retrógrada 
sino también, a la presencia de bancos duros en el sustrato, como los niveles de calcretas del 
“ensenadense”, como se observa en la Cuenca Media y superior del Río Matanza y en varios de 
sus principales tributarios (Pereyra, 2015). 
La amplitud de la planicie aluvial, en este caso antigua planicie estuárica, permitió una 
mayor migración lateral del río Matanza, formándose así un típico ambiente meandriforme. Así, 
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tanto en barrios de la CABA, como en los partidos de la cuenca baja, aun hoy es posible 
reconocer las típicas formas de meandros abandonados (que evolucionaron a lagunas) y los 
albardones semilunares (pointbars) conformando fajas de meandros (Pereyra, 2015). 
Otra unidad geomorfológica que puede diferenciarse es la que se denomina Planicies 
aluviales y terrazas bajas de los cursos menores. Éstas se desarrollan en los principales cursos 
fluviales que desaguan en el Río Matanza, o directamente en el Río de la Plata. Las 
características que a continuación se describen son especialmente evidentes en los arroyos 
Morales, Rodríguez y Cañuelas, que son los que alcanzan mayores dimensiones. Los cursos que 
surcan este sector de la Región Pampeana, son generalmente permanentes, de dimensiones 
comparativamente moderadas ya que colectan aguas de cuencas pequeñas. Muestran control 
estructural, lo que significa que la estructura del basamento, que se encuentra en profundidad, 
controló el trazado de los ríos, por lo que éstos son aproximadamente subparalelos, con una 
dirección dominante hacia el nordeste. Como consecuencia, la red de drenaje posee un diseño de 
rectangular a subdendrítico. (Pereyra, 2015) 
En ciertos sectores más deprimidos de la planicie loéssica, los cursos fluviales suelen 
unir lagunas y bañados en una red de drenaje poco integrada; siendo muy característico el 
transporte de material limoso y ocasionalmente arcilloso, en este caso con altos contenidos de 
materia orgánica. Son de hábito sinuoso, salvo en los sectores que se encuentran canalizados o 
entubados. Los lechos se encuentran profundizados (2-3 m.) y tienen un nivel de terraza muy 
modificado por la acción antrópica. Esta unidad es la de menor tamaño en superficie y presenta 
una elevada posibilidad de inundación. Otro fenómeno, es la gran cantidad de material de origen 
antrópico en el lecho de los cursos, lo que obstruye el drenaje, junto con el desarrollo de una 
vegetación especializada. En las terrazas y planicies hay sectores más deprimidos que están 
ocupados por esteros con vegetación palustre, vinculados al nivel freático, el cual se encuentra 
casi aflorante en toda esta unidad geomorfológica. Finalmente estos cursos presentan un 
elevadísimo grado de contaminación: hidrocarburos, metales pesados, nitritos, etc. (Pereyra 
2004; Pereyra 2015). 
Como unidad, localizada en la transición entre la planicie loéssica y las planicies y 
terrazas fluviales se encuentran las laderas de valles. Ocupan la porción del paisaje comprendida 
entre las divisorias más altas (cotas superiores a 10 m) y las planicies aluviales y terrazas de los 
cursos fluviales. Son formas mixtas: erosivas y deposicionales, vinculadas a la acción eólica y al 
escurrimiento superficial. Las pendientes son del orden de los 2m/km o superiores. Salvo en 
algunos sectores deprimidos vinculados a la acción eólica pasada, presentan baja probabilidad 
de anegamiento. En ellas afloran los depósitos de la Formación Ensenada y de la Formación 
Buenos Aires (Pleistoceno). 
El ambiente fluvial se extiende por debajo de la cota de 6 m, por lo que las grandes 
crecidas pueden anegarlo casi totalmente.  
En la zona costera del Río de la Plata se desarrolla el ambiente litoral marino holoceno, 
donde es posible diferenciar tres unidades:  
1) Planicie de marea o albufera 
2) Canales de Marea 
3) Cordones litorales 
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La Planicie de marea, o albufera, corresponde a un antiguo ambiente de aguas 
tranquilas, de muy baja energía y que está influenciada esencialmente por las fluctuaciones 
mareales. Estos sectores generalmente se caracterizan por un relieve muy plano, un nivel 
freático muy somero y vegetación adaptada a condiciones de saturación con agua (hidrófitas). 
Los materiales que la conforman son arcillosos o limo-arcillosos. (Pereyra, 2004) 
Las características originarias de esta geoforma han sido modificadas intensamente. La 
planicie de marea se encontraba surcada por numerosos cauces, los que actualmente se 
reconocen como bajos anegadizos elongados, que correspondían originariamente a canales de 
marea. Finalmente, hacia la costa se reconocen numerosos cordones de conchillas (restos fósiles 
de crustáceos, moluscos, etcétera, preservados en calcio natural) que forman lomas bajas 
alargadas, más o menos paralelas a la costa actual. Es posible diferenciar dos generaciones de 
cordones separados por un amplio sector de planicie de marea: uno cercano a la costa actual y 
otro en el borde de la pendiente marginal de la planicie loéssica. (Pereyra, 2004; Pereyra, 2015) 
4.2.2.3. Suelos 
Un examen del Área Metropolitana de Buenos Aires (AMBA) revela la existencia de 
suelos decapitados por extracción de sus capas superiores que sirven para construir terraplenes, 
fabricar ladrillos, rellenar tierras inundables, producir panes de césped, establecer viveros, etc. 
También se aprecian extensiones degradadas por el vertido legal e ilegal de basura domiciliaria 
y de residuos industriales.  
El paisaje se compone de parcelas urbanas baldías, asentamientos ilegales de viviendas 
precarias, barrios cerrados, clubes campestres y náuticos, instalaciones industriales, grandes 
depósitos, plantas purificadoras de agua, lugares de depósito y desguace de automóviles, 
criaderos de cerdos, mataderos de hacienda, invernaderos frutihortícolas, criaderos de aves, 
obradores de empresas viales, cementerios jardín y finalmente, neoecosistemas, áreas abiertas o 
arboladas, seminaturales, en la que las especies vegetales y hasta los animales dominantes o más 
frecuentes son ajenos a la región. (Morello et al., 2000; Morrás, 2010) 
En la descripción de los suelos se deben mencionar, por un lado, los suelos originales 
que en áreas rurales y periurbanas se hallan ligeramente modificados por el cultivo y, por otro, 
los suelos profundamente antropizados o suelos urbanos. 
Los suelos de la región reflejan las diferencias planteadas respecto a los dos grandes 
ambientes geomorfológicos. En líneas generales, dadas las características de los factores de 
formación (relieve, material originario, clima, vegetación y tiempo), los suelos pertenecen al 
orden de los Mollisoles, caracterizados por presentar horizontes superficiales potentes, ricos en 
materia orgánica (más del 1%), con un espesor mínimo mayor de 25 cm y una saturación en 
bases superior al 50% (Horizonte diagnóstico móllico). Teniendo en cuenta el clima atmosférico 
y edáfico, para los suelos bien drenados, el régimen de humedad es de tipo údico, es decir aquel 
en el que el suelo se encuentra saturado en agua (en capacidad de campo) al menos 90 días 
acumulativos, pudiendo permanecer seco durante 45 días consecutivos en el verano. 
Consecuentemente, los suelos pertenecen al suborden Udoles. 
La planicie loéssica se compone de sedimentos finos (loess) y limos pampeanos 
relacionados, en general, con relieves altos, con un drenaje predominantemente moderado y 
escorrentía superficial normal. El loess es rico en minerales con altas cantidades de calcio, 
potasio, fósforo, micronutrientes y materiales amorfos de origen volcánico. Sus características 
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físicas favorecen la formación de suelos de características bien definidas, bien estructurados, 
profundos, con horizontes superficiales oscuros que son adecuados para el desarrollo radicular. 
Dominan los Argiudoles, ya sean típicos, vérticos o ácuicos; con potente epipedón móllico y un 
grueso horizonte argílico bien estructurado por debajo. Estos constituyen los suelos ¨zonales¨ de 
la región de la Pampa Ondulada. Son suelos maduros debido a la antigüedad geológica de su 
material original y al lugar que ocupan en la cuenca. 
Los suelos del ambiente litoral marino y de las planicies y terrazas aluviales son 
diferentes ya que resultan, principalmente, de la acumulación de los limos, arenas y arcillas 
pampeanas. Son suelos predominantemente hidromórficos, con evidentes procesos de gleización 
o con tendencias a la salinización intensa, expuestos a condiciones de inestabilidad por acción 
de las inundaciones y de erosión del agua, acompañada por fenómenos de deposición y erosión 
de los horizontes. Estos suelos son más jóvenes, menos evolucionados y escasamente 
diferenciados de la roca madre. De perfiles simples y evidencias de repetido y continuo 
“rejuvenecimiento”.  
En los sectores fluviales de los tributarios dominan los Endoacuoles, mientras que en la 
¨Terraza Baja¨ se encuentran Acuentes y Fluventes (Entisoles de menor desarrollo edáfico). El 
principal rasgo que presentan estos suelos es la presencia de propiedades hidromórficas, como 
moteados, coloraciones gley y concreciones, generalmente localizadas por debajo del epipedón 
móllico. Usualmente poseen mayores contenidos salinos y alcalinidad que los suelos bien 
drenados.  
En la zona de transición, entre ambos ambientes (eólico y fluvial), suelen encontrarse 
suelos que presentan horizontes eluviales bien definidos (horizontes E, álbicos). Estos suelos 
son profundos muestran características semejantes a los Argiudoles en los que el factor relieve, 
determinado por las pendientes, ha favorecido el lavado lateral y la consiguiente formación del 
horizonte álbico. Son Argialboles típicos, afines a los antes conocidos como Planosoles 
(Capanni y Mouriño, 1966; Pereyra, 2004; Morrás, 2010). 
4.2.2.4. Hidrología 
Los cauces de la cuenca del Matanza-Riachuelo, tienen niveles superiores a los de la 
capa freática sólo durante las lluvias y hasta poco tiempo después del cese de las mismas (son 
influentes). Fuera de esa época se comportan como efluentes. (Malpartida, 2003).  
El cauce principal de la cuenca es el del Río Matanza, que recibe aportes de los arroyos 
Rodríguez (o de los Pozos) (21 Km), Morales (39 Km) y Cañuelas (25 Km). Al arroyo 
Rodríguez desaguan los arroyos La Paja, El Piojo y el Pantanoso; al Cañuelas, los denominados 
El Gato y Navarrete. Otros tributarios de segundo orden son los arroyos Aguirre (17 Km) y 
Chacón (16 Km) que incorporan sus aguas al curso principal por la margen derecha e izquierda, 
respectivamente.  
Al noroeste se encuentran las cuencas de los arroyos Vega, Medrano, Maldonado y 
Cildañez, este último desemboca en el cauce principal del Riachuelo a la altura del Puente de la 
Noria (define el límite entre la Ciudad de Buenos Aires y la Provincia de Buenos Aires en la 
margen derecha) (Figura 4.2 y 4.4). 
Al sudoeste, se sitúa un sistema de arroyos de menor envergadura representado por los 
cursos Sarandí y Santo Domingo. Numerosos arroyos que discurren en los flancos del cauce 
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principal del Riachuelo fueron entubados, debido a las dificultades de drenaje que genera la 
entrada en la planicie baja (Malpartida, 2003).  
La influencia del Río de la Plata se traduce en el flujo y reflujo de las aguas de marea y 
a las crecidas por efecto de los vientos del SE. El régimen hidrológico determina una cuenca 
colectora de los excesos pluviales que, una vez evacuados, mantiene un caudal de base en los 
cursos de agua, además se alimenta con las descargas de agua de los acuíferos freáticos y los 
aportes de los diversos efluentes de la zona industrial. (Pereyra, 2004). 
4.2.2.5. Diseño del cauce 
Hasta 1800 el Riachuelo poseía una alta sinuosidad, debido a su muy baja pendiente y a 
la interacción con el Río de la Plata; posteriormente este tramo fue rectificado en diferentes 
etapas desde 1880 hasta 1958. En esta zona la planicie aluvial tiene una anchura de 6 km y en 
ella habitan más de 500000 personas, incluyendo sectores de la CABA y el Gran Buenos Aires. 
Actualmente el cauce principal del Río Matanza Riachuelo tiene una longitud de 62 km, 
desde su cabecera hasta su desembocadura. Sin embargo los mapas antiguos indican que en 
épocas coloniales (S XVII/S XVIII) su longitud era de unos 76 km, aunque otras fuentes 
bibliográficas le atribuyen unos 20 km más de la longitud actual (Mey, 2011). 
Mientras era un río prístino (antes de 1500) presentaba un drenaje típicamente 
meándrico, eso contribuyó a que en las partes bajas se formasen zonas pantanosas cubiertas de 
juncales y gramíneas y lagunas someras que albergaban una gran biodiversidad.  
La presencia de especies hidrófitas, que actuaban como filtros naturales, propiciaban la 
regulación natural del agua de excesos y deficiencias hídricas; favoreciendo la mitigación de 
crecidas por mareas y los vientos del sudeste y por excesos de agua en el Riachuelo. Con el 
tiempo esas zonas se fueron drenando con el fin de aprovechar los terrenos parta la agricultura y 
la instalación de asentamientos.  
Entre 1600 y 1700 comenzó a asentarse la población de menores recursos económicos 
en el valle aluvial del río, que al ser bajo y anegadizo, era difícilmente habitable por sus 
eventuales inundaciones; ocasionando grandes perjuicios a la población de la cuenca baja.  
La desembocadura del río corría entonces por una especie de canal en forma paralela a 
la costa, donde con el paso del tiempo se fueron acumulando limos y otros materiales, 
generando problemas hídricos importantes para la región.  
Las obras de ingeniería realizadas en distintas etapas, desde 1880 hasta 1958, se 
hicieron bajo una concepción hídrica, con el objetivo de aumentar la capacidad de drenaje para 
disminuir los problemas derivados de las inundaciones, así como también para facilitar la 
navegación. El resultado de dichas obras fue la transformación del diseño natural sinuoso, a otro 
rectificado, con un acortamiento de un 18,7% con respecto a su longitud original.  
Desde el punto de vista ecológico se perdieron características naturales del río; 
generando cambios en el flujo natural del agua y en la acumulación de sedimentos en su lecho y 
alterando sus márgenes. Se perdió funcionalidad hidráulica, vegetación riparia, calidad del agua, 
por pérdida de comunidades biológicas, y aumentó la velocidad de flujo. La rectificación fue 
mayor en la cuenca baja donde se produce la mayor contaminación hídrica. (Quaini, 2011) 
La ACUMAR proyecta la creación de una cadena de lagunas artificiales reguladoras, en 
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el tramo medio de la cuenca, para facilitar el escurrimiento, la autodepuración y la dilución de 
los contaminantes. (ACUMAR, 2010) 
4.2.2.6. Recursos hídricos subterráneos 
De acuerdo a la posición espacial los recursos hídricos subterráneos existentes son los 
acuíferos denominados Epipuelche, Puelche e Hipopuelche; siendo el segundo el de mayor 
importancia. (Figura 4.7). 
 
Figura 4.7: Corte hidrogeológico de la zona (De Pereyra) 
El “Puelche” presenta mayores posibilidades de explotación y la mayoría de las 
perforaciones existentes extraen el agua de este acuífero. En la cuenca, el “Puelche” está situado 
a una profundidad de entre 20 y 64 metros, y su espesor varía entre 10 y 50 metros.  
La unidad “Pampeano” situada encima del Puelche incluye, en su parte superior, a la 
capa freática. El agua está directamente expuesta a procesos de superficie (infiltración, 
contaminación). No obstante, desde un punto de vista hidráulico, los acuíferos Puelche y 
Pampeano se encuentran interrelacionados, constituyendo un “acuífero multiunitario”. 
La explotación de los acuíferos mediante pozos de bombeo para la provisión de agua 
potable (a la industria y a la población), así como la expansión urbana que, por el aumento en la 
impermeabilización del sustrato, impide la infiltración del agua superficial disminuyendo la 
recarga, (se comprueba un descenso y hasta desaparición de la capa freática), constituyen un 
problema creciente por el aumento de la demanda y por los controles sanitarios necesarios, tanto 
en los grandes centros urbanos, como en el conurbano bonaerense. 
La disposición de residuos domésticos, industriales, patogénicos, los rellenos sanitarios, 
la degradación de los sistemas de escorrentía superficial, entre otros factores, agravan la ya 
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problemática situación de la cuenca (Malpartida, 2003; Pereyra, 2004).  
4.2.2.7. Vegetación 
El área de la cuenca se encuentra ubicada en la región biogeográfica del pastizal 
pampeano. Localmente se distinguen dos ambientes bien diferenciados, uno constituido por los 
terrenos altos, y otro por las tierras bajas, inundables o pantanosas de los bañados y las orillas de 
los arroyos. La vegetación natural de la región estaba constituida básicamente por gramíneas en 
los terrenos altos, interrumpida por pequeños montes de Geofroe adecorticans Gillies ex Hook 
& Arn. Los árboles crecían en las márgenes de ríos y arroyos; uniéndose por encima de los 
arroyos menoresy formando los bosques en galería. Sobre la superficie de las aguas 
predominaban Schonoplectus y Eichhornia crassipes (Mart.) Solms. 
La gran influencia antrópica ha modificado la vegetación natural. Actualmente se puede 
observar una predominancia de gramíneas de entre 0,5 y 1 m de altura que coexisten con 
especies introducidas (alóctonas) como Melia azedarach L. y Ligustrum lucidum Ait. entre 
otros. Las áreas cubiertas con vegetación natural más expresivas en la cuenca se presentan a lo 
largo del Río Matanza sobre la margen de los canales de drenaje secundarios, principalmente en 
sus cabeceras y terrenos bajos y anegadizos.  
Los sectores donde menos ha incidido el hombre fueron los alrededores del aeropuerto 
de Ezeiza; incluyendo una parte en el partido de Esteban Echeverría y una zona muy pequeña en 
Lomas de Zamora, que en total suponen un 2% del área total de la cuenca. A lo largo de estos 
canales la vegetación se compone de especies herbáceas o arbustivas asociadas a ambientes de 
valle de inundación, como únicos reductos de vegetación nativa. En los alrededores del 
Aeropuerto de Ezeiza, además de estos tipos existen especies replantadas de reforestación. 
(Malpartida, 2003; Quaini 2010) 
Coexisten especies nativas e introducidas a través de la agricultura y ganadería. Dentro 
de las gramíneas las especies más representantes son: Cortadera selloana Schult.; Arundo 
donax L.; Bromus catharticus Vahl (forrajera importante, se cultiva a nivel), Lolium multiflorum 
Lam. (forrajera de gran valor), además se encuentran diversas especies del género Briza L., Poa 
L., Festuca L., Avena fatua L., Avena ludoviciana Dur., Hordeum murinum L., Stipa neesiana 
Trin. et Rupr., S. hialina Nees., Melica macra Nees., Eragrostis lugens Nees y diversas especies 
de Sporobolus R., y Aristida L. También encontramos algunas especies de las familias iridáceas, 
urticáceas, quenopodiáceas, crucíferas, leguminosas, umbelíferas, plantagináceas y numerosas 
compuestas. 
En los ambientes de bañados, orillas de arroyos y terrenos bajos e inundables se 
presentan: Schoenoplectus californicus (C.A.Mey) Steud, en la cuenca baja y Schoenoplectus 
americanus (Pers.) Volk. ex Schinz y Keller en la cuenca media, asociados con otras especies 
palustres, Typha sp, Solanum glaucophyllum Desf. y Cortadera selloana Schult. 
La sustitución de cobertura vegetal natural por urbana, o vegetación introducida al 
ecosistema fluvial, tiene gran importancia desde el punto de vista del drenaje del agua, 
principalmente en la planicie de inundación de los ríos de llanura, donde la vegetación natural 
está adaptada para absorber y retener grandes volúmenes de agua, mientras que la vegetación 
introducida, por lo general, no cumple con esa función, lo que resulta en un mayor riesgo de 
inundaciones y en la degradación del ecosistema (Quaini, 2010). 
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4.2.2.8. Fauna 
El Riachuelo era una región baja y pantanosa cubierta de juncales y gramíneas con 
lagunas que en su interior albergaban peces: Odontesthes bonariensis, Leporellus pictus, 
Salminus brasiliensis y aves como Ardeidae sp., Anatidae sp., Vanellus chilensis, y mamíferos 
como Hydrochoerus hydrochaeris y Lutrinae sp. (Malpartida, 2003) 
Subiendo la barranca los bosques de Acacia caven, Rubus ulmifolius Schott., Fabaceae 
sp., Celtis tala Gilles ex. Plach y Phytolucca dioica L., junto a los pajonales constituían el 
hábitat de Lycalopex gymnocercus (anteriormente: Pseudalopex gymnocercus), Pudum 
ephistophiles, Lagostomus maximus, Tinamidae sp. como T. Rhynchotusrufescens, T. 
Eudromiaelegans y T. Nothura maculosa; Rhea americana y Puma concolor cabrerae (Morrás, 
2010). 
La ocupación del espacio por parte del hombre ha generado la desaparición del área de 
numerosas especies de fauna, especialmente mamíferos y la aparición de otras. En el caso de las 
aves es notoria la diferencia entre las que conviven en el área urbanizada, en las zonas rurales 
arboladas y en aquellas de hábitos acuáticos. Entre las primeras destacan Furnarius rufus 
Gmelin, Mimus saturninus L., Pintagus sulphuratus L., Chlorostilbon lucidus Shaw, Polyborus 
chimango Vieillot, Polyborus plancus, Sicalis flaveola L. y Tyto alba Scopoli. (Malpartida, 
2003; Quaini, 2010) 
4.2.3. Características socio-económicas generales 
La cuenca comprende una de las zonas de la Argentina con mayor desempleo y pobreza. 
En ella se encuentra un elevado número de asentamientos precarios, con deficiencias sanitarias 
y de habitabilidad (ACUMAR, 2010). En el año 2003, se calculó que un 55% de la población de 
la cuenca no contaba con cloacas, y un 35% carecía de servicio de agua potable (Malpartida, 
2003). Los usos predominantes del suelo en la cuenca son: 
1. Agrícola-Ganadero: Actividad predominante en la cuenca alta y, en menor medida, 
en la media.  
2. Urbano: a partir de 1950 surgieron en todo el país un gran número de espacios 
metropolitanos en lo que residen millones de habitantes. Esta concentración de la población 
trajo consigo un aumento de la cantidad de hogares con necesidades básicas insatisfechas. La 
aplicación de políticas económicas y sociales durante las últimas décadas, produjo fuertes 
desigualdades en la estructura social, que en el contexto del hábitat urbano se manifiestan en la 
fragmentación social y la segregación residencial, con un importante porcentaje de la población, 
muy especialmente del conurbano bonaerense, en condiciones críticas de privación material 
(INDEC, 2001; SAyDS, 2006).  
En la cuenca baja se registra uno de los grados más altos de urbanización del país y en 
la media y alta hay ciudades de menor porte. Coexisten en toda la zona, desde barrios 
marginales y asentamientos precarios, hasta sectores de alto poder adquisitivo, residentes en 
clubes de campo (ACUMAR, 2010). 
En algunas zonas de los sectores medio e inferior de la cuenca pueden encontrarse 
asentamientos urbanos precarios ubicados en las proximidades de las márgenes del Riachuelo, 
entremezclados con los establecimientos industriales cercanos, conformando el típico panorama 
periférico urbano de ocupación espontánea del territorio (ACUMAR, 2010). 
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3. Industrial: el relevamiento realizado por la ACUMAR en el año 2008 reveló que se 
asientan en la cuenca Matanza-Riachuelo, 4103 establecimientos industriales. Sin embargo, 
otros estudios estiman que existen más de 10000 (Nápoli y García Espil, 2010). La diferencia 
con los valores aportados por ACUMAR se debe a la existencia de establecimientos informales 
y no declarados. Los cursos de agua reciben aproximadamente 2.000.000 m3 de desechos 
industriales por día (SAyDS, 2006).  
De los establecimientos asentados en la cuenca, los que tienen mayor impacto ambiental 
son los del sector químico, petroquímico, industrias alimenticias, curtiembres, frigoríficos, 
galvanoplastia y metalurgia, ya que muchas de estas industrias no realizan un adecuado manejo 
de los residuos. El acelerado desarrollo industrial en la cuenca ha producido que las 
posibilidades de depuración a través de los ciclos naturales sean sobrepasadas, dificultando la 
asimilación de los desechos emitidos (Malpartida, 2003).  
Uno de los mayores problemas en la cuenca es la presencia de un gran número de 
empresas del sector de curtidos, de variada envergadura y, en general, dispersas 
geográficamente en los Partidos de Lanús y Avellaneda. La mayoría requiere realizar cambios 
en sus procesos y operaciones para asegurar un adecuado manejo ambiental y para alcanzar una 
mayor eficiencia productiva (Malpartida, 2003). Además de las descargas de residuos 
industriales, están los vertidos de aguas residuales domésticas cuyo volumen diario, según 
estimaciones realizadas, asciende a unos 368.000m3, de los cuales sólo un 5% recibe tratamiento 
previo (Malpartida, 2003). 
Otro de los problemas principales es la disposición de los residuos sólidos urbanos sin 
tratamiento alguno; realizándose una deposición final en rellenos sanitarios o vertederos a cielo 
abierto, cuyo volumen en esta cuenca se estima en 900.000 m3.  
En esta zona existe un relleno sanitario, “González Catan”, ubicado en el municipio de 
La Matanza y operado por el CEAMSE (Coordinación Ecológica Área Metropolitana de Buenos 
Aires, Sociedad del Estado), en el cual se debería realizar la disposición final de todos los 
residuos urbanos de la cuenca (a excepción de los de los municipios de Marcos Paz, General. 
Las Heras, San Vicente y Cañuelas, que cuentan con sus propios sistemas de disposición final 
de residuos). Se localiza en la planicie aluvial y en la planicie loéssica en cotas comprendidas 
entre 5 y 10 metros por lo que está sujeto a inundaciones. Los suelos son Endoacuoles, 
Hapludoles, Udifluventes y Argiudoles. La cuenca posee una capa freática somera que aflora 
estacionalmente o por eventos climáticos extremos. El nivel freático se encuentra durante todo 
el año a menos de 5 m llegando hasta 1 m. La proximidad del curso fluvial al relleno sanitario 
(Arroyo Morales) hace que los lixiviados se incorporen rápidamente a las aguas superficiales.  
En síntesis, los problemas ambientales asociadas están relacionados con la inundación 
periódica, la heterogeneidad litológica de la base del relleno y su ubicación, aguas arriba, de 
áreas densamente pobladas. Todo contribuye a un alto potencial de contaminación de aguas 
superficiales y freáticas. (Pereyra, 2004). 
Asimismo existe un único establecimiento de tratamiento (incineración) de residuos 
peligrosos y se carece de relleno especial o planta de tratamiento que permita gestionar 
adecuadamente los residuos sólidos industriales, por lo que parte de éstos terminan 
disponiéndose en vertederos clandestinos, algo que para la ACUMAR resulta muy difícil de 
erradicar. (Nápoli y García Espil, 2009). 
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4.3. Descripción de los sitios de estudio 
Para el estudio de las características de los sedimentos y descripcion de la cuenca se 
tomaron muestras de sitios representativos de los diferentes usos de la tierra, cinco ubicados 
sobre el cauce principal que localizados en: un sitio en la subcuenca del Arroyo Rodríguez, dos 
sobre el Matanza y dos sobre el Riachuelo; y dos sitios sobre la subcuenca del Arroyo Morales 
que constituye uno de los afluentes más importantes y con mayor area de influencia (ver figura 
4.2). La figura 4.8 muestra la ubicación de los sitios de estudio. 
 
Figura 4.8: Ubicación de los sitios de estudio en la Cuenca 
El sitio S1 se encuentra ubicado en la cuenca alta del Arroyo Morales (34º 57´ 26,71´´ 
S; 58º 53´10,81´´O), representa zonas con uso de la tierra principalmente agropecuario, en gran 
parte con pastizales naturales, matorrales y arbustos (Figura 4.9).  
El paisaje presenta planicies suavemente onduladas con escasas cubetas. La mayor parte 
de los suelos corresponden a los siguientes subgrupos: Argiudol típico, Natracualf típico, 
Argialbol argiácuico, Natracualf móllico y Argiudol ácuico. El plano aluvial está formado por 
complejos (unidad cartográfica donde los componentes no pueden ser cartografiados en forma 
separada, aun a escalas de mayor detalle por el reducido tamaño de alguno de ellos y/o su 
intrincada distribución en el terreno, lo que hace imposible adjudicar usos o tratamientos 
diferentes a cada uno de los componentes presentes). Las arcillas que se encuentran en los 
suelos son del tipo illita (de Siervi et al., 2005; INTA, 1997).  
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La pendiente en esta zona favorece el transporte de los sedimentos de escorrentía en 
suspensión (de Siervi et al., 2005). 
 
Figura 4.9: Sitio S1. Cuenca alta del Arroyo Morales. 
Las muestras del sitio S2 (figura 4.10) corresponden a la cuenca baja del Arroyo 
Morales en su cruce con la ruta 3 (34°48'17,75 "S; 58°37'55,13"O) (Figura 4.10). Esta zona está 
influenciada por actividades antrópicas. 
 
Figura 4.10: Sitio S2. Cuenca baja del Arroyo Morales. 
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Aguas arriba se producen las descargas de efluentes de frigoríficos tratados por lagunas 
facultativas, tanto en las localidades de Marcos Paz, como en Pontevedra y también influyen en 
el arroyo los lixiviados del relleno sanitario de la localidad de González Catán descrito 
anteriormente. El paisaje de los sitios es de lomas bajas, donde se encuentran Hapludoles 
thaptoárgicos y Natracuoles típicos, Natracualfes típicos y Natralboles típicos en las depresiones 
(Morello et al., 2000). En las riberas se encuentran Sagittaria montevidensis Cham. y Schltdl 
El sitio S3 está ubicado sobre el Arroyo Rodríguez (34º 57' 18,14´´S; 58º 49' 85,54´´O) y 
representa a las zonas de la cuenca alta (Figura 4.11). El uso de la tierra es principalmente 
agropecuario, predominantemente ganadería extensiva realizada sobre campo natural y/o 
pasturas implantadas, con parcelas ocupadas en gran parte por pastizales naturales, matorrales y 
arbustos. 
 
Figura 4.11: Sitio S3. Arroyo Rodríguez 
También se realizan actividades intensivas, siendo importante la horticultura. El paisaje 
y los suelos son similares a los de S1 (INTA, 1997; Massobrio et al., 2000). 
El sitio S4 se encuentra ubicado en la cuenca alta del Río Matanza, sobre el cauce 
principal, a la altura de la ruta 3, (34°39'30"S; 58°23'55"O) en una zona de actividad agrícola, 
con cultivos de soja y maíz en los alrededores (Figura 4.12).  
El sitio S5 (34º 51' 17,88´´S; 58º 37' 55,87´´O) (Figura 4.13) se encuentra también sobre 
el cauce principal, aguas abajo de la desembocadura del arroyo Chacón (ver figura 4.2), receptor 
de efluentes industriales con tratamiento inadecuado, como mataderos, fábricas de levaduras y 
pequeños talleres metalúrgicos.  
Este sitio es característico de la zona periurbana, las tierras que bordean la margen 
izquierda del río se utilizan clandestinamente para el depósito de desechos, funcionan hornos de 
ladrillos, y asentamiento poblacionales que viven de estas prácticas. El paisaje es de lomas bajas 
donde se encuentran Hapludoles thaptoárgicos, y en las depresiones Natracuoles típicos, 
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Natracualfes típicos y Natralboles típicos (Morello et al., 2000; Massobrio et al, 2000). Es una 
zona de acumulación cercana a áreas inundables previa a la rectificación de la cuenca baja. 
 
Figura 4.12: Sitio S4. Cuenca alta del río Matanza 
 
Figura 4.13: Sitio S5 
El sitio S6 (34°39'30"S; 58°23'55"O) (Figura 4.14) se encuentra en la cuenca baja, en 
una zona de meandros dentro del tramo de rectificación denominado Riachuelo. Existe un 
basurero a cielo abierto, cercano al asentamiento 21-24 en el barrio de Barracas en la zona de la 
CABA (Figura 4.4). Las características geomorfológicas de la zona producen una disminución 
relativa en la velocidad de corriente que favorecería el proceso de sedimentación de las 
partículas. En la orilla crece Ricinus comunnis L. y Sagittaria montevidensis Cham. y Schltdl. 
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Figura 4.14: Sitio 6. Zona de meandros 
El sitio S7 dentro del tramo rectificado, es una zona netamente urbana, rodeada de 
asentamientos cercana al club Regatas de Avellaneda (34°39'29.21"S; 58°22'52.48"O) y a la 
desembocadura del Riachuelo (Figura 4.15). 
 
Figura 4.15: Sitio S7. Zona urbana 
Es importante la influencia de las corrientes del Río de la Plata. Tanto en S6 como en S7 
los suelos de los alrededores están altamente modificados antrópicamente. En las riberas crece 
Sagittaria montevidensis Cham. y Schltdl. En la cuenca baja se encuentran plantas flotantes 
como Eichhornia crassipes (Mart.) Solms. 
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5.1. Introducción 
5.1.1. Consideraciones generales 
La estructura de los sedimentos, junto con sus superficies, los hace un sorbente natural en  
donde se acumulan todo tipo de sustancias perjudiciales para el ecosistema. Los contaminantes que 
proceden de áreas urbanizadas se depositan y forman una capa suelta de sedimentos acumulados 
con características únicas que los distinguen de los originales (Bellucci et al., 2003; Unnikrishnan y 
Nair, 2004). 
La existencia de una significativa variabilidad temporal y espacial en las concentraciones de 
los metales contaminantes en la columna de agua, dificulta la obtención de muestras representativas. 
Por otra parte, los sedimentos integran los contaminantes a lo largo del tiempo y están en un 
intercambio constante con la columna de agua.  
El análisis de los metales en los sedimentos permite la detección de estos contaminantes 
aunque puedan estar ausentes, o en bajas concentraciones, en el agua. Su distribución proporciona 
un registro de la historia espacial y temporal de la contaminación de una región o ecosistema 
particular. Las concentraciones de los metales en la columna de agua pueden ser relativamente 
bajas, pero en el sedimento llegan a  ser elevadas (Birning y Baird, 2001.  
Niveles altos de metales pesados en sedimentos no reflejan necesariamente influencia 
antropogénica, pueden deberse a un origen diagenético (Zwolsman et al., 1993; Lu et al, 2014) o a 
efectos de la granulometría (Seshan et al., 2012; Chang Zhang et al., 2014). Puesto que los metales 
se acumulan en los sedimentos a partir de fuentes naturales y antropogénicas, frecuentemente es 
difícil determinar la fracción de la carga sedimentaria de metal que procede de cada fuente.  
Para evaluar la contaminación de los sedimentos es fundamental establecer los niveles de 
concentración natural de fondo (Niecheskil et al., 1994; Rendina y Iorio, 2012; Song et al., 2012) a 
partir de los cuales pueden utilizarse diversos enfoques para cuantificar el aporte antrópico. En el 
estudio de la acumulación de metales pesados en los sedimentos se usan técnicas de normalización 
geoquímica, mediante las cuales es posible determinar el enriquecimiento del sedimento en relación 
al metal considerado y su grado de contaminación (Essien et al., 2009; Yahaya et al., 2012; Hjort y 
Hjort, 2013).   
Para interpretar los datos geoquímicos, la elección de un valor base o de fondo juega un 
papel importante. Muchos investigadores han utilizado los valores promedio de contenido en 
esquistos, o datos medios de abundancia en la corteza terrestre, como líneas de base de referencia 
(Yahaya et al., 2012). Estos estudios proporcionan un sustituto efectivo de sedimentos no 
contaminados, aunque no sean específicos de la cuenca de interés, lo cual es una limitación. 
Otros estudios usan como  valor base, un promedio global de sedimentos no contaminados 
o los niveles obtenidos en zonas determinadas de características similares a la cuenca estudiada 
(Essien et al., 2009; Hjort y Hjort, 2013; Brady et al., 2015) (Tabla 5.1). 
El grado de contaminación por metales pesados puede evaluarse mediante la determinación, 
entre otros índices unielementales o multielementales, el factor de contaminación (FC), el índice de 
Caracterización general y evaluación de los niveles de metales en los sedimentos 
86 
carga contaminante (PLI por sus siglas en inglés) y el índice de geoacumulación (Igeo) (Rabee et al., 
2011; Ferati et al., 2015; Islam et al., 2015). También se utilizan el grado de contaminación y el 
grado modificado de contaminación (Brady et al. 2015).  
5.1.2. Niveles guía  
En los últimos años se evidencia la tendencia global a incorporar los sedimentos en la 
determinación de calidad de aguas, adquiriendo especial relevancia la búsqueda de niveles guía, el 
desarrollo de posibles tratamientos y el estudio de la disposición final de los sedimentos dragados y 
sus consecuencias (Adams et al., 1992). Algunos investigadores usan niveles guía numéricos de 
calidad de sedimentos, como predictores de contaminantes en sedimentos acuáticos (Gao y Chen, 
2012; Yahaya et al., 2012; Diayi y Gbadebo, 2014). 
Generalmente, el objetivo principal de los niveles guía de sedimentos (SQGs) es proteger la 
biota acuática de efectos dañinos y tóxicos relacionados con los contaminantes,  los cuales son una 
herramienta útil para evaluar su potencial para inducir efectos biológicos. Por lo tanto, estos niveles 
guía evalúan el grado en que el estatus químico, asociado a los sedimentos, puede afectar 
adversamente los organismos acuáticos. Normalmente se proponen como herramientas de apoyo 
para los asesores y actores sociales responsables de la interpretación de la calidad. También sirven 
para clasificar y priorizar áreas contaminadas, o determinar las sustancias químicas acumuladas, 
datos que serán útiles como base para investigaciones posteriores (Praveena et al., 2007; Essien et 
al., 2009). 
Aunque todavía en numerosos países la legislación establece límites de concentración sólo 
para sustancias en la fase líquida, es cada vez mayor el número de aquellos cuyas legislaciones 
contemplan las concentraciones en sedimentos, cuyos órdenes de magnitud son más elevados 
(Forstner y Wittmann, 1981; USEPA, 2001; Horowitz, 2008). 
El Canadian Council of Ministers of the Environment (CCME) establece y publica Niveles 
Guía de Calidad Ambiental para ecosistemas atmosféricos, acuáticos y terrestres que proporcionan 
objetivos de calidad, para ellos, avalados científicamente.  
Los niveles guía aportan las directrices, en ese país, para analizar el grado de deterioro, o 
pérdida de aptitud, de los recursos involucrados para usos valiosos para la sociedad (Tabla 5.1).  
Estos niveles pueden ser concentraciones numéricas o enunciados de reglas, definidos como 
umbrales de riesgo despreciable para la biota, para sus funciones o cualquier interacción que integre 
la salud de los ecosistemas y los usos asignados que éstos últimos permiten. Son utilizados por el 
gobierno federal y los provinciales o territoriales canadienses para lograr el más alto nivel de 
calidad ambiental en las distintas jurisdicciones de dicho país (CCME; 2001).  
Según el CCME las directrices de calidad de sedimentos (Tabla 5.1) se pueden utilizar para 
ayudar a establecer objetivos de calidad que sostendrán la salud del ecosistema acuático a largo 
plazo. Son necesarios para la interpretación de los datos químicos de los sedimentos y para la 
evaluación general de las condiciones de calidad dentro del contexto de los usos específicos de agua 
y apoyan el desarrollo de los objetivos establecidos en cada uno de los sitios específicos.  
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Tabla 5.1. Valores de metales en esquistos y sedimentos no contaminados y niveles guías del 
CCME de calidad en sedimentos. 
 Cu Ni Pb Zn Cd Cr 
Valores de fondo       
Esquistos* 45 68 20 95 0,3 90 
Sedimentos no contaminados** 31 **** 20 95 0,2 50 
       
Niveles guía ***       
ISQG 35,7 **** 35 123 0,6 37,3 
PEL 197 **** 91,3 315 3,5 90 
*Turekian y Wedepohl, 1961¸**Salomon y Forstner, 1984;***CCME 1999. ISQG: nivel guía interino de calidad de 
sedimentos. PEL: nivel de efecto probable;****En el caso del Ni se utilizan los niveles promedio de suelos del mundo 
como base (5mg kg -1 según Alloway, 1990) dado que rara vez es considerado un contaminante significante para 
sedimentos de agua dulce, por lo que no se tienen niveles guía para este sustrato. En los niveles guía se usan los del 
CCME para suelos (50 mg kg-1) 
5.1.3. Índice de carga contaminante y factor de contaminación 
Los metales pesados se presentan en los sedimentos con una gran variación en su contenido 
y más de uno en el mismo sitio. De de acuerdo con Suresh et al. (2011) Ferati et al. (2015) e Islam 
et al. (2015), para evaluar la calidad de los sedimentos, una de las metodologías consiste en una 
aproximación integrada del índice de carga contaminante (PLI) de los metales. Este índice se define 
como la raíz enésima del producto de los factores de contaminación (FC). 
PLI = (FC1x FC2 xFC3 x ….x FCn)
1/n 
donde el FC es la relación entre la concentración de cada metal en el sedimento y la concentración 
de los valores considerados de referencia, o niveles base, definidos como se indicó en el ítem de 
consideraciones generales. 
FCmetal = Cmetal/Cbase 
El factor de contaminación no tiene en consideración los aportes litogénicos y 
sedimentarios de los elementos de interés. Se ha clasificado en cuatro grados para monitorear la 
contaminación de un metal en un determinado período (Tabla 5.2). 
Tabla 5.2. Clasificación de los factores de contaminación (FC) 
FC Nivel 
<1 Bajo 
1≤ FC < 3 Moderado 
3 ≤ FC< 6 Considerable 
FC≥ 6 Muy alto 
El PLI proporciona una evaluación del estado global de toxicidad de la muestra y también 
es el resultado de la contribución de estos metales al mismo (Barakal et al., 2012; Huang et al., 
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2013; Ferati et al., 2015). Un valor de 1 indica la presencia sólo de niveles base de contaminantes, 
mientras que factores mayores pueden indicar un deterioro progresivo de la calidad del sitio y del 
río en general (Tomilson et al., 1980; Kumar et al., 2015).  
5.1.4 Grado de contaminación y grado modificado de contaminación 
La bibliografía actual (Brady et al. 2015; Ferati et al., 2015) propone otro tipo de 
indicadores multielementales, como el PLI, que utiliza los factores de contaminación (FC), 
indicadores simples definidos anteriormente en el apartado 5.1.3  
El grado de contaminación en sedimentos (Cd) de un río se define como la suma de todos 
los factores de contaminación de los metales estudiados (Ozkan, 2012) 
Cd= ∑ FCi 
Para describir el grado de contaminación se utiliza la clasificación propuesta por Hakanson 
(1980):  
Cd < 6: Grado de contaminación bajo  
6 ≤ Cd < 12: Grado de contaminación moderado 
12 ≤ Cd <24: Grado de contaminación considerable 
Cd ≥ 24: Grado de contaminación muy alto 
Con el fin de lograr un valor promedio global para un rango de contaminantes en 
sedimentos de ríos, se calcula el grado de contaminación modificado (mCd) mediante la fórmula 
general sugerida por Abrahim y Parker (2008) 
mCd = ∑ FCi 
n 
donde n es el número de elementos analizados y FCi es el factor de contaminación de cada 
elemento. Abrahim y Parker (2008) propusieron la siguiente clasificación: 
mCd < 1,5 Grado de contaminación nulo a muy bajo 
1,5 ≤ mCd < 2 Grado de contaminación bajo 
2 ≤ mCd < 4 Grado de contaminación moderado 
4 ≤ mCd < 8 Grado de contaminación alto 
8 ≤ mCd < 16 Grado de contaminación muy alto 
16 ≤ mCd < 32 Grado de contaminación extremadamente alto  
mCd ≥ 32 Grado de contaminación ultra alto 
La ventaja de estos índices frente al PLI es que dan lugar a una escala con mayor número de 
niveles diferenciados, lo que permite distinguir distintos grados, desde contaminación nula a ultra 
contaminado (Ferati et al., 2015; Brady et al., 2015).  
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5.1.5. Índice de geoacumulación 
El grado de contaminación debido a cada uno de los metales puede ser evaluado mediante la 
determinación del Igeo. Este índice fue desarrollado por Muller (1979) y ha sido ampliamente 
utilizado en suelos y sedimentos (Muñiz et al. 2004; Rabee et al 2011; Yahaya et al., 2012; Islam et 
al., 2015). El Igeo se calcula mediante la ecuación: 
Igeo= log2 (Cn/1,5.Bn) 
donde Cn es la concentración medida del metal n en el sedimento y Bn es el nivel de fondo 
geoquímico del elemento n en la muestra base o de referencia. El factor 1,5 se introduce para 
minimizar las variaciones posibles en los niveles de fondo atribuibles a efectos litogénicos (Tabla 
5.3). Este factor es arbitrario y no tiene en cuenta situaciones en las que un gran número de 
sedimentos interactúan de una manera compleja (como en ambientes estuarinos), ni los procesos 
que pueden estar ocurriendo (Brady et al., 2015). Este índice, al basarse en valores determinados en 
el área definida como referencia, evita clasificar como contaminadas zonas en las que los metales 
son principalmente de origen litogénico. 
Los índices de geoacumulación, al ser logarítmicos, pueden utilizarse para calificar los 
sedimentos que tienen un enriquecimiento significativo debido a la urbanización o la 
industrialización, como es el caso de la zona estudiada en este trabajo, especialmente en la parte de 
la cuenca baja. (Brady et al., 2015). La limitación más obvia de los índices de contaminación de un 
solo elemento como los Igeo y los FC, es que no tienen en cuenta la naturaleza compleja de la 
contaminación por metales pesados mencionada anteriormente. 
Tabla 5.3. Clasificación de Müller para el Índice de geoacumulación (Igeo). 
Igeo Calidad del sedimento 
≤ 0 No contaminado 
0-1 Desde no contaminado a moderadamente contaminado 
1-2 Moderadamente contaminado 
2-3 Desde moderadamente a fuertemente contaminado 
3-4 Fuertemente contaminado 
4-5 Desde fuertemente a extremadamente contaminado 
>5 Extremadamente contaminado 
Dado que la cuenca Matanza Riachuelo se encuentra afectada antrópicamente por vertidos 
con importantes contenidos de metales pesados, los objetivos de esta parte del trabajo fueron 
evaluar el contenido de metales pesados en los sedimentos del cauce de la Cuenca Matanza-
Riachuelo, comparar con valores globalmente aceptados, así como con niveles guía, y estimar su 
enriquecimiento relativo con respecto a niveles de áreas utilizadas como referencia, lo que será de 
gran utilidad para plantear las bases de niveles guía de carácter local. 
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5.2. Materiales y métodos 
En los sedimentos recogidos en cada sitio de muestreo, se determinaron los contenidos 
totales de Cu, Pb, Zn y Ni, y de Cr y Cd en algunos que reciben o recibieron vertidos que los 
contienen; realizando una digestión húmeda de 1g de sedimento con una mezcla HNO3-HClO4-HF 
(5:2:10). Posteriormente se determinaron los metales por espectrofotometría de absorción atómica.  
Cd y Cr son también contaminantes importantes por lo que resultaron de interés para el 
estudio de los índices de contaminación. El Cd es uno de los metales más tóxicos, puede causar 
efectos adversos en procesos biológicos en humanos, animales y plantas (Sigel et al., 2013). En 
estudios previos Iorio et al. (2008) realizaron extracciones secuenciales de las diferentes fases 
geoquímicas de sedimentos de la cuenca y encontró que el Cd se hallaba asociado a las fases más 
móviles (intercambiable en su mayor parte) y no tan relacionado con la materia orgánica. Además, 
es muy importante la contaminación histórica por Cr en la cuenca baja del río, debido a la presencia 
de curtidurías (Bonetto et al., 2001); habiéndose encontrado Cr hasta en la fracción residual, con 
contenidos superiores a los litogénicos (Iorio et al, 2008; Rodriguez Salemmi et al., 2008). 
Dado que en Argentina la legislación nacional no definió niveles guía de calidad para 
sedimentos, una vez obtenidos los datos de concentración de metales pesados en los estudiados en 
este trabajo, en cada una de las estaciones de muestreo, se procedió a compararlos con los niveles 
guía de calidad de suelos del Anexo II, Tabla 9 del Decreto 831/93 que reglamenta la Ley Nacional 
24051 de Residuos Peligrosos (Tabla 5.4); determinándose así su “aptitud de uso” y, por lo tanto, si 
deben ser considerados como residuos peligrosos. 
Tabla 5.4. Niveles guía de metales pesados en suelos según legislación argentina (Fuente: 
Decreto 831/93, reglamentario de la Ley Nacional 24051) 
Metal 
Suelos (µg/g peso seco) 
Uso agrícola Uso residencial Uso industrial 
Cobre 150 100 500 
Níquel 150 100 500 
Plomo 375 500 1000 
Zinc 600 500 1500 
Cadmio 3 5 20 
Cromo 750 200 800 
Además se compararon los datos obtenidos, con los de la tabla 5.1., correspondientes a 
esquistos y a sedimentos no contaminados, aceptados en la bibliografía como valores de fondo 
globales. También se contrastaron con los valores de ISQG y efecto probable del CCME (Tabla 
5.1). Asimismo, se determinó el índice de geoacumulación (Igeo) propuesto por Müller (1979) para 
lo cual, como valores geoquímicos de referencia, se utilizaron los contenidos de metales 
encontrados en el arroyo Durazno, perteneciente a la cuenca del río Reconquista, limitante con la 
cuenca Matanza Riachuelo según se indicó (figura 4.1b) en el capítulo 4. La Figura 5.1 muestra el 
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mapa de la Cuenca del río Reconquista y la ubicación del sitio R, sitio definido como área de 
referencia por las similitudes geológicas y geomorfológicas con la cuenca Matanza-Riachuelo 
(Tabla 5.5) (Arreghini et al., 2007; Valea, 2011). 
Por otra parte se calcularon, utilizando los mismos datos de referencia que para los Igeo, los 
factores de contaminación (FC) de cada metal y el índice de carga contaminante (PLI) de todos los 
sitios, lo que permite reconocer el aporte de cada elemento a la contaminación global (Ferati et al., 
2015). Además se determinaron el grado de contaminación (Cd) y el grado modificado de 
contaminación (MCd) de cada sitio, para comparar ventajas y desventajas de la información 
aportada por cada uno de estos indicadores (Abrahamson y Parker, 2008; Ferati et al. 2015; Brady 
et al. 2015). 
Tabla 5.5. Contenido total de metales en sedimentos del Arroyo Durazno (Cuenca Río 
Reconquista) (Valea, 2011) 
Metal Contenido (µg.g-1) 
Cd 0,88 ± 0,18 
Cr 26,3 ± 0,5 
Cu 22,8 ± 0,6 
Ni 36,2 ± 0,9 
Pb 20,25 ± 1,77 
Zn 94,7 ± 14,2 
 
 
Figura 5.1: Ubicación del sitio R de muestreo de sedimentos en el arroyo Durazno; sitio de 
referencia de la cuenca del Río Reconquista. (De Arreghini et al., 2007). 
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5.3. Resultados y discusión 
5.3.1. Características generales de los sedimentos 
La Tabla 5.6 muestra las características del entorno de los sitios de muestreo. 
Tabla 5.6. Características de los alrededores de los sitios de muestreo de sedimentos 
Sitio 
Ubicación Coordenadas Descripción del Sitio 




Uso de la tierra principalmente agropecuario, 
pastizales naturales, matorrales y arbustos. La 
pendiente favorece la escorrentía sin sedimentación. 
    
S2 
Cuenca baja del 
Arroyo Morales 
cruce con la ruta 3 
34°48'17,75”S; 
58°37'55,13”O 
Influido por las descargas de efluentes de frigoríficos 
tratados por lagunas facultativas y de lixiviados de 
rellenos sanitarios 
 Cauce Principal 
S3 
Arroyo Rodríguez 
cruce con la Ruta 6 
34º 57' 18,14”S; 
58º 49' 85,54”O 
Uso de la tierra agropecuario: ganadería extensiva 
sobre campo natural y/o pastos implantados, 
pastizales naturales, matorrales y arbustos. 
Horticultura 
    
S4 
Cuenca alta del Río 
Matanza en su cruce 
con la Ruta 3 
34° 39' 30"S;  
58° 23' 55"O 
Zona de actividad agrícola, cultivos de soja y maíz en 
los alrededores. 
    
S5 
Aguas abajo de la 
desembocadura del 
arroyo Chacón 
34º 51' 17,88”S; 
58º 37' 55,87”O 
Zona periurbana. Lomas bajas. Depósitos 
clandestinos de desechos, hornos de ladrillos, y 
asentamiento poblacionales que viven de estas 
prácticas. Zona de acumulación cercana a áreas 
inundables. 
    
S6 
Cuenca baja, 
meandros dentro de 
la rectificación 
34° 39' 30"S;  
58° 23' 55"O 
Altamente modificada antrópicamente. Acumulación 
de contaminantes, basurero a cielo abierto, cercano al 
asentamiento 21-24 en la zona de la CABA. 
Desechos de curtidurías, vertidos cloacales sin tratar, 
hidrocarburos. Zona de acumulación sedimentaria por 
disminución de la velocidad de la corriente. 




34° 39' 29,21"S; 
58° 22' 52,48"O 
Altamente modificada antrópicamente. Zona urbana 
rodeada de asentamientos. Residuos cloacales e 
industriales sin tratamiento previo, industria 
alimentaria, hidrocarburos. Cercana a la 
desembocadura. Es importante la influencia de las 
corrientes del Río de la Plata 
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Como se mencionó en el capítulo de metodología, se observó la distribución vertical del 
color en los perfiles, previo al acondicionamiento de las muestras. En los sitios de la cuenca alta y 
media (S1, S3 y S4), la mayor parte del perfil es de color pardo (2,5 YR 7/2); observándose una 
capa pardo-oscura (2,5 YR3/1) sólo cerca de la superficie. Los sitios S2 y S5 muestran un color 
negro uniforme (Gley 1 2,5 N)  hasta los 8 cm. A partir de esa profundidad se observa una zona gris 
(Gley1 4/N) presentando color pardo claro (2,5 YR 6/3) a partir de 16 cm. El color de S6 y S7 es 
negro uniforme en todas las profundidades. 
La figura 5.2 muestra, como ejemplo, los perfiles de los sitios S1 y S5 
 
Figura 5.2: Perfiles de los sedimentos del cauce en S1 y S5 
En la tabla 5.7 se muestran las diferentes características generales de los sedimentos del 
cauce de los sitios estudiados. 
El pH de los sedimentos varía entre 6,07 y 8,5. En los sitios S2, S5, S6 y S7 los valores de 
pH fueron ligeramente ácidos, resultados que pueden estar relacionados con los contenidos de 
materia orgánica (Tabla 5.6). Los procesos de descomposición de grandes cantidades de materia 
orgánica pueden llevar a una disminución del valor de pH, debido a la producción de ácidos. 
(Essien et al., 2009; Nobi et al., 2010; Chang Zhang et al. 2014).  
Schlinder (1991) sugirió que el pH de la disolución es la propiedad más influyente en los 
procesos de adsorción de iones metálicos en las superficies de los componentes del sedimento. A 
pHs bajos los hidrogeniones están fuertemente retenidos en las superficies de las partículas, pero a 
pHs altos los H de los grupos carboxílicos primero y de los OH después, se disocian y los H+ 
pueden ser intercambiados por cationes. Por ello el pH es un buen predictor de la movilidad y 
fijación de los metales pesados. Su disminución provoca que los metales sorbidos pasen a la 
Caracterización general y evaluación de los niveles de metales en los sedimentos 
94 
disolución, ya que la competencia entre H+ y los cationes de metales pesados prácticamente 
desaparece a pH> 6 y, además, a ese pH la adsorción de metales pesados es casi total. Varios 
procesos explican la influencia del pH sobre la movilidad y/o fijación, como la hidrólisis de los 
metales a alto pH, seguida de fuerte adsorción preferencial; dando como resultado la formación de 
hidroxocomplejos metálicos y la precipitación.  
Tabla 5.7. Características generales de los sedimentos estudiados 
 
S1 S2 S3 S4 S5 S6 S7 
pH 7,3±0,3b 6,9±0,2bc 7,4 ± 0,2 b 8,5 ± 0,2a 6,5± 0,5bc 6,1± 0,5c 6,7±0,3bc 
CE 
(µS.cm-1) 
815 ± 44d 4060 ± 60a 2200±200c 1300±200d 3066±40 b 3193±335 b 2230±288 c 
Corg 
% 
1,8 ±0,1f 4,94 ±0,05 c 1,00 ±0,1e 2,0 ±0,1e 3,5±0,3d 9,7 ±0,5a 8,9 ±0,1b 
CIC 
cmol kg-1 
40,9±1,8c 46,8±2,5b 27,9±2,0 30,3±0,5d 57,8 ±3,6a 56,7±1,2a 58,7±1,0b 
Eh 
mV 
-100 ± 2c -200 ± 5d 52,33 ±7,50a -70 ± 5b -235 ± 5e -201,7 ± 8d -254 ± 5f 
Arcilla % 19,1 ± 0,1d 14 ± 0,5e 20,1± 0,2d 35,4 ± 0,5a 28,9 ± 0,6b 22,7 ± 0,6c 10,5 ± 0,5f 
Limo % 58,9 ± 1d 75,3 ± 0,3a 46,1 ± 0,4f 49,7 ± 0,6e 40,2 ± 0,3g 70,8 ± 0,5b 62,4 ± 0,4c 
Arena % 22,0 ± 0,9d 10,7 ± 0,3f 33,8 ± 0,2 a 14,9 ± 0,1e 30,9 ± 0,4b 6,7 ± 0,4g 27,1 ± 0,1c 
Textura F-L F-L F F-A-L F-A F-L F-L 
Para cada parámetro, letras diferentes en la misma fila, indican diferencias significativas (p<0,05).  F: franco; L: limoso; A 
arcilloso 
La disolución de óxidos hidratados puede también ser otro factor que determina el efecto 
del pH en la fijación y movilidad de los metales objeto de estudio. El pH influye, no sólo en la 
química metal-disolución, sino también en la química superficial. La dependencia del pH de la 
adsorción de metales pesados sobre, por ejemplo, las arcillas, se ha establecido desde hace ya 
mucho tiempo (Heydemann, 1959), ya que el número de sitios superficiales negativamente cargados 
aumenta con el pH. Valores altos de pH facilitan la adsorción, mientras que un pH bajo puede 
impedir la retención o acelerar la liberación de metales como Pb, Cu y Cd por el sedimento (Belize 
et al. 2004; Seshan et al, 2011; Homens et al., 2014).  
La materia orgánica sedimentaria (MOS), operacionalmente cuantificada con frecuencia 
como carbono orgánico total (Corg), es una fase importante para la unión de metales en sedimentos 
oxidados (Chang Zhang et al., 2014). La materia orgánica sedimentaria de diferentes cursos de agua 
procede de varias fuentes, como restos de plantas, detritos animales y materia fecha y hasta de 
materiales orgánicos artificiales (Hong et al., 2010). El aumento de la deposición de materia 
orgánica en sedimentos de aguas costeras se ha relacionado con el uso intensivo de fertilizantes, el 
crecimiento de la población y el aumento de entradas a través de aguas residuales urbanas y 
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domésticas (Kalscheur et al., 2012). El material orgánico se transfiere rápidamente por debajo de la 
zona diagenéticamente más activa y, por lo tanto, sufre menor degradación (Fernandes et al., 2011). 
Los resultados de los contenidos de carbono orgánico (Corg) en la cuenca alta (S1, S3 y S4) 
variaron entre 1 y 2%; similar a valores encontrados por otros autores (Devesa Rey y Barral, 2012) 
en sedimentos de ríos no afectados antrópicamente. Los observados en la cuenca media, de 
características periurbanas, (S2: 4,94% y S5: 3,46%) son mayores que los de la zona rural, debido a 
la proximidad de fuentes de contaminación, como frigoríficos o rellenos sanitarios y, además, a 
variaciones en las condiciones de sedimentación y coagulación de compuestos orgánicos; 
comportamiento similar al observado por Devesa Rey y Barral en el río Anllóns (2012).  
Los sedimentos sobre el cauce principal en la cuenca baja presentan una gran acumulación 
de Corg (S6: 9,7%; S7:8,9%), relacionada con la influencia antrópica; observándose una 
disminución en el sitio cercano a la desembocadura, producto de la influencia de las corrientes del 
Río de la Plata. 
En función de los valores de los potenciales redox, en todos los sitios los sedimentos son 
anóxicos (Eh< 100mV). (Rendina y Iorio, 2012). Los de menor potencial redox acumularon menos 
materia orgánica y poseen mayor tamaño de partículas (textura franca).  
En Ciencia del Suelo y Geoquímica, el uso de las medidas del potencial redox (Eh) para 
caracterizar el estado de óxido reducción de los ambientes está ampliamente extendido, ya que, 
entre otros factores, el potencial de redox sedimentario es un parámetro importante en el control de 
la movilidad de los metales (De Jonge et al., 2012; Kalantzi et al., 2013). Este parámetro permite 
una caracterización rápida del grado de reducción y la predicción de la estabilidad de diversos 
compuestos que regulan la disponibilidad de nutrientes y metales en suelos y sedimentos. Está 
determinado por la concentración de oxidantes y reductores en el medio estudiado. Entre los 
primeros está el oxígeno, nitrato, nitrito, manganeso, hierro y sulfato, mientras que el principal 
reductor es la materia orgánica. 
El estado de óxido – reducción de un sedimento tiene un efecto importante en la retención o 
liberación de un gran número de metales, ya sea directamente por cambio en el estado de oxidación 
del metal, o bien indirectamente como resultado de las diferentes reacciones de los metales con 
constituyentes oxidados o reducidos de los sedimentos. 
Hay pues una fuerte influencia de las condiciones físicoquímicas de los sedimentos del 
cauce sobre la deposición y conservación de la materia orgánica. Giani et al. (2009) observaron una 
relación inversa entre el potencial redox y los contenidos de Corg, agrupado por tamaño de 
partículas, en la zona costera del Mar Adriático, coincide con los resultados obtenidos en este 
trabajo (R2 = 0,74, p < 0,05). 
Por otra parte, las reacciones de descomposición bacteriana son más lentas en ambientes 
reducidos; llegando a una descomposición incompleta de la materia orgánica. Es por eso que los 
complejos órgano-metálicos formados a potenciales más reducidos son mucho más estables que en 
medios aeróbicos, donde el material orgánico está dividido en unidades pequeñas lo que reduce su 
capacidad complejante. Por tal motivo los sistemas anaeróbicos, que contienen altas 
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concentraciones de materia orgánica complejante son muy importantes en la química ambiental de 
ciertos metales (Patrick y Pardue, 1992). 
Los colores descritos de los perfiles de cada sitio están relacionados con los contenidos  de 
materia orgánica que contribuyen, según se indicó previamente, a las condiciones reductoras que 
resultan del alto consumo de oxigeno inducido por la degradación química y microbiológica de la 
materia orgánica y de la escasa renovación de oxigeno desde el agua de la columna.  
Las capas, por lo tanto, son oscuras en zonas altamente reducidas y más claras en las 
aquellas que varían entre condiciones reducidas a moderadamente reducidas. En la zona de fuerte 
reducción, el Fe (II) precipita, principalmente como sulfuro de hierro, lo que le confiere el color 
negro y/o gris a los sedimentos (Fernandes et al., 2011; Rendina y Iorio, 2012). En ausencia de 
oxígeno es importante la existencia de componentes que retienen los metales, como los sulfuros 
(Strom et al., 2011). Las condiciones hidrológicas, o las perturbaciones por el dragado, pueden 
facilitar la tasa de oxidación de los sulfuros o la degradación de los compuestos orgánicos y acelerar 
la liberación de los metales adsorbidos o complejados en la fase sólida (Du Laing et al., 2009; 
Chang Zhang et al., 2014). 
Así pues, el pH, así como el potencial redox son variables directrices que controlan la 
especiación y la disponibilidad de los metales, además de la distribución entre los diferentes 
compartimentos, por lo que la determinación del pH y del potencial redox proporcionan 
información útil sobre la naturaleza de los sedimentos estudiados. 
Los sitios de la cuenca alta de ambos cauces (S1 y S3) se diferencian en el contenido de 
sales en los sedimentos (deducido de los valores de la conductividad eléctrica CE: S1: 815µScm-1, 
S3: 2200µScm-1), lo que podría atribuirse a la presencia de suelos más salinos en los alrededores del 
Arroyo Rodriguez (S3), tal y como observaron Massobrio et al. (2000). Aguas abajo, tanto en los 
sedimentos sobre el cauce principal (S5), como en los que corresponden a la cuenca baja del Arroyo 
Morales (S2), el aumento de la CE puede estar relacionado con los vertidos antrópicos, típicos de 
esta zona periurbana. También se encontraron altos valores de CE en la cuenca baja. La 
contaminación por hidrocarburos, que puede haber en esta zona, se ha asociado con incrementos en 
los niveles de salinidad de sistemas acuáticos (Essien et al., 2009). En el sitio S7 se observa una 
disminución de la salinidad, atribuible al efecto de dilución y menor acumulación por la influencia 
de las corrientes del Río de la Plata.  
Además, la conductividad eléctrica es importante en los procesos de redisolución o 
precipitación de los complejos organometálicos, como se discutirá en otros capítulos de este trabajo 
y, por otra parte, un nivel relativamente alto de salinidad puede afectar la reducción de sulfato y a la 
descomposición de la materia orgánica del sedimento; contribuyendo al aumento de la 
disponibilidad de los metales (Hou et al., 2013). La mayor presencia de cationes mayoritarios, que 
compiten por los sitios de sorción, también podría disminuir la unión de los metales a los ácidos 
húmicos (du Laing et al., 2009).  
La textura de los sedimentos de la cuenca baja (S6 y S7) es más gruesa que la de los  
procedentes de los sitios ubicados en la cuenca media. Esta zona coincide con el arrastre por las 
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mareas, desde y hacia el Río de la Plata, de los sedimentos más finos aunque hay más acumulación 
de arcilla en S6 por estar situado en un meandro (lugar de acumulación); observándose también, en 
S7, disminución de características, como contenidos de materia orgánica o metales y CE, ya que es 
un sitio más expuesto a la hidrodinámica del Río de la Plata.  
Los factores más importantes que hacen que un sedimento tenga una determinada capacidad 
de adsorción de cationes metálicos son (i) el tamaño de las partículas, ya que cuánto más pequeña 
sea la partícula, más grande será la capacidad, y (ii) la naturaleza de las partículas, ya que su 
composición y estructura influirá en las posibilidades de cambio de sus cationes. En general, los 
sedimentos de grano grueso muestran menor tendencia a la sorción de metales pesados que los de 
grano fino. La fracción fina contiene partículas con reactividades y áreas superficiales grandes, tales 
como minerales de la arcilla, oxihidróxidos, etc., y posee intensa capacidad de sorción. (Krumgalz 
et al. 1992; Iorio et al. 2011; Seshan et al.; 2011). 
Las arcillas presentan tal descompensación de cargas que, precisamente por eso, pueden 
captar cationes o moléculas. Así pues, la capacidad de adsorción es una propiedad fundamental 
sobre todo de las del grupo de la esmectita, que es capaz de adsorber con gran facilidad los iones 
fijados en la superficie exterior de sus cristales, en los espacios interlaminares, o en otros espacios 
interiores de las estructuras, por lo que tienen una buena capacidad de fijar los metales pesados por 
adsorción específica e intercambio catiónico (Chaturvedi et al., 2007, Chen et al., 2007, Lair et al., 
2007, Lazarević et al., 2007 y Wang et al., 2007).  
Se sabe que cada 1% de arcilla puede repercutir incrementando en medio centimol la 
capacidad de cambio de cationes del sedimento y, por tanto, aumentando la retención de metales. 
Las causas de la capacidad de adsorción de las arcillas son las sustituciones atómicas dentro de la 
red, la existencia de bordes (superficies descompensadas), la disociación de los OH de las capas 
basales y los enlaces de Van der Waals; teniendo en cuenta que, además de en su superficie, los 
iones pueden introducirse entre las láminas de estos materiales. 
El área superficial depende, sobre todo, del estado de subdivisión del material particulado. 
La gran superficie por unidad de masa es característica de todos los sistemas dispersos cuyo 
comportamiento físico y químico depende en gran medida de los efectos que tienen lugar en la 
interfase entre dos fases distintas (ej. entre la sólida y la líquida). Así, la fracción arcilla, que 
contiene componentes cristalinos y amorfos finamente divididos, desempeña un importante papel. 
Las superficies de los materiales constituyentes del sedimento muestran una gran variedad 
de grupos hidroxilo con diferente reactividad. Las superficies de alúmina, por ejemplo, poseen 
grupos terminales –OH que es más probable que acepten un protón adicional en solución ácida; 
comparado con los grupos que tienen un puente de unión –OH, el grupo con –OH terminal (siendo 
un ácido más débil) formará un sitio positivamente cargado ≡AlOH2+ que es resistente a la 
disociación a la forma aniónica ≡Al-H-. Una vez desprotonados, los grupos terminales –OH se 
enlazan mucho más fuertemente con los metales  que con el enlace puente con el grupo –OH. Los 
aluminosilicatos presentan grupos aluminol superficiales de borde (≡Al-OH) y silanol (≡Si-OH). El 
grupo aluminol desprotonado (por ejemplo ≡Al-O-) enlaza metales en forma de complejos 
superficiales más estables. Las concentraciones típicas de los grupos funcionales superficiales en 
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óxidos y oxihidróxidos minerales varían entre 2 y 12 sitios/nm2 de área superficial. 
Por lo tanto, los sedimentos de grano fino tienen un alto potencial de adsorción debido a 
que poseen un área superficial grande en relación con el tamaño de partícula. La característica de 
mayor importancia de la arcilla, con respecto a los metales traza, es su capacidad para adsorber sus 
iones por la existencia de grupos hidroxilo en su capa externa. La superficie de la arcilla puede estar 
también cargada negativamente, lo que es crucial en la presencia de sitios de adsorción potenciales 
para iones metálicos. (Iorio, 2010; Iorio et al., 2011).  
Esto es debido a que son apilamientos poliméricos de capas de tetraedros y octaedros. Las 
capas tetraédricas (T) están compuestas de Si-O, mientras que las octaédricas (O) de Al-O y Al-
(OH). El silicio puede ser sustituido por aluminio en las capas tetraédricas, y el aluminio por 
cationes divalentes (Mg2+, Fe2+) en las octaédricas. Dependiendo de la organización espacial de las 
capas (TO-TO-..., TOT-TOT- ...) las arcillas se clasifican en dos tipos: 1:1 y 2:1. El tipo 1:1 
consiste en una capa tetraédrica unida a una octaédrica (TO) y las más representativas son las del 
grupo de la caolinita.  
Por otra parte, la estructura 2:1 consiste en una capa octaédrica cubierta por dos tetraédricas 
(TOT); siendo los grupos representativos illita, vermiculita y esmectita. En esta estructura los 
oxígenos de las capas tetraédricas que se disponen encima y debajo de la octaédrica, se distribuyen 
formando hexágonos con un hueco central. Si se produce una sustitución de Al, en la capa 
octaédrica, por Mg2+ o Fe2+, el exceso de cargas negativas hará que la superficie de los tetraedros 
adquiera una carga que permite retener cationes en los huecos anteriormente mencionados. Si 
además se producen sustituciones de Si4+ por Al3+ en los tetraedros, la carga negativa y, por lo tanto, 
la capacidad de atracción de cationes aumentarán aún más.  
5.3.2. Análisis mineralógico 
Se realizó un análisis mineralógico de la fracción menor de 2 µm, mediante las técnicas 
usuales de difracción de rayos X, obteniendo difractogramas de polvo cristalino y agregado 
orientado de muestras saturadas en Mg, calentadas a 550ºC y tratadas con etilenglicol.  
En la tabla 5.8 se muestra la composición mineralógica de las diferentes muestras; 
indicando los grupos minerales a los cuales pertenecen las especies asignadas; distinguiendo entre 
componentes mayoritarios, minoritarios y accesorios. La albita pertenece al grupo de las 
plagioclasas, la ortoclasa corresponde al del feldespato potásico y la moscovita al de las micas.  
En todos los sitios se detectó cuarzo como componente mayoritario y plagioclasas y 
material amorfo como minoritarios. Los filosilicatos, excepto en S1, sitio correspondiente a la 
cuenca alta del Arroyo Morales, son componentes minoritarios, lugar en el que también se 
encontraron anfíboles, como componentes accesorios, además de feldespato potásico, que asimismo 
fue accesorio en la cuenca alta del cauce principal (S3). En todos los otros sitios el feldespato es 
minoritario.  
El material amorfo que se detectó en los difractogramas, como una banda ancha entre 20 y 
30º 2θ; se estudió con el microscopio petrográfico y corresponde a trazas vítreas (vidrio volcánico). 
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Una vez comprobada la composición mineralógica general, a partir de los difractogramas de 
polvo, se procedió a la identificación de los filosilicatos mediante la interpretación de las 
preparaciones orientadas, natural (N), glicolada (G) y calcinada (C), de la fracción arcilla de cada 
muestra. 
Tabla 5.8. Composición mineralógica de la fracción arcilla de los sedimentos del cauce de 
todos los sitios estudiados 
Sitio 
Componentes Mayoritarios 
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En la tabla 5.9 figuran los filosilicatos determinados a partir de la interpretación de los 
difractogramas correspondientes. 
En todos los casos el componente mayoritario de los filosilicatos es illita/mica; 
encontrándose estratificados de illita/esmectita o esmectita como minerales minoritarios, lo que 
muestra el efecto de la hidrólisis y la meteorización en el cauce; habiéndose edetectado, también 
como minoritarios, clorita y caolinita. Son filosilicatos típicos de sedimentos de ríos (Chamley, 
1989; Viers et al., 2009; Setti et al., 2014). 
Tabla 5.9. Identificación de los filosilicatos de los sedimentos del cauce de todos los sitios 
estudiados. 
Sitio Filosilicatos Otros 
 Arroyo Morales  
S1 I/M, Cl/K, Sm  
S2 I/M, I/S  
 Cauce principal  
S3 I/M, Cl/K  
S4 I/M, Cl/K  
S5 I/M, I/S,Sm  
S6 I/M, Sm T 
S7 I/M, I/Sm, Sm, Cl/K  
Sm: esmectitas; I-S: interestratificado illita-smectita; I/M: illita/micas; Cl/K: cloritas y/o caolinita; T: talco 
Todos los minerales presentes son propios del loess fluvial, similar a lo encontrado en la 
Formación Luján descrita en el capítulo 4 de caracterización del área de estudio (Pereyra et al., 
2015).  
5.3.3. Contenidos de metales en los sedimentos del cauce 
En las tablas 5.10 y 5.11 figuran los contenidos totales de los metales en los sedimentos 
superficiales de los sitios estudiados 
Los niveles de Zn (49,68 a 153,95 µg.g-1), Pb (31,16 a 57 µg.g-1) y Cr (20,29 a 61,14 µg.g-1) 
en la cuenca alta y media (S1 a S5) están dentro de los intervalos indicados en sedimentos de 
arroyos de la Pampa Ondulada por Ronco et al. (2007). En el caso del Cu (25,73 a 70,63µg.g-1) el 
sitio ubicado en la cuenca baja del arroyo Morales (S2) presentó valores mayores a los observados 
en el trabajo citado. También, en comparación con los datos de Ronco et al. (2007), los contenidos 
de Ni (18,07 a 151 µg.g-1) resultaron mayores en ambas posiciones de muestreo en el Arroyo 
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Morales (S1 y S2) y en S4, y los de Cd fueron elevados en todos los sitios de muestreo (2,01 a 7,8 
µg.g-1). 
Tabla 5.10. Niveles de Cu, Ni, Pb y Zn en los sedimentos en los sitios estudiados (µg.g-1) 
Sitio 
           Zona 
Arroyo Morales 
 
Cu Ni Pb Zn 
S1 25,73 ±  4,92 de 38,89 ± 14,34 c 31,16 ± 4,73c 66,99 ± 7,28 e 
S2 70,63 ± 5,14c 48,13 ± 20,47 c 57,00 ± 13,60 c 188,88 ± 34,63c 
 
Cauce principal 
S3 17,97± 1,97 e 18,07 ± 2,07 c 53,72 ± 2,73 c 49,68 ± 2,37 e 
S4 30,8 ± 2,09 de 151 ± 19 b 42,57 ± 0,91 c 89,78 ± 9,89 de 
S5 42,06 ± 13,86 d 21,55 ± 1,13 c 56,56 ± 19,96 c 153,95 ± 22,45 cd 
S6 402,13 ± 12,90 a 227,25 ± 22,75 a 378,75 ± 25,00 a 1443,25 ± 55,75 a 
S7 218,85 ± 10,24 b 187,90 ± 4,69 ab 160,75 ± 16,78 b 619,88 ± 36,38 b 
Letras distintas en cada sitio y en  la misma columna indican diferencias significativas  (p<0,05) 
Los resultados de los contenidos de Cu y Zn son menores que los encontrados por Rendina 
et al. (2001) en su estudio de la distribución geoquímica y los factores de movilidad de estos dos 
metales en sedimentos del Río Reconquista, cuenca vecina a la estudiada en este trabajo (Figura 
4.1.b), tanto en los sitios de la cuenca alta como los de la media. 
Tabla 5.11. Niveles de Cd y Cr en los sedimentos de los sitios en estudio (µg.g-1) 
Sitio 




S1 2,69± 0,27 c 20,10 ± 2,00 e 
S2 2,99 ± 0,24 c 33,62 ± 2,01 d  
 
Cauce principal 
S3 2,01± 0,09 d 35,9 ± 2,46 d 
S4 7,8± 0,44 a 37,33 ± 1,53d 
S5 2,01 ± 0,03 d 61,15 ± 8,90 c 
S6 4 ± 0,08 b 4885,33 ± 5,03 a 
S7 3,8 ± 0,04 b 1100,67 ± 2,89 b  
Letras distintas en cada sitio y en  la misma columna indican diferencias significativas  (p<0,05) 
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Algunos sistemas de producción agrícola suponen la adición directa, durante largos 
períodos de tiempo, de metales pesados asociados a diferentes agroquímicos. 
Los fertilizantes fosfatados pueden contener Zn, As, Cd y Pb debido a su presencia en la 
roca fosfórica. El uso de ciertos plaguicidas ha contribuido a aumentar los niveles de As, Pb, Hg y 
Cu; algunos poseen concentraciones de Zn que pueden superar el 25 %. También se encuentran 
presentes en productos desinfectantes utilizados en las instalaciones y pueden proceder de la 
maquinaria agrícola utilizada. Una de las fuentes principales de metales pesados son los fertilizantes 
inorgánicos comerciales. Tanto el superfosfato, como el cloruro potásico, contienen Cd, Pb, Cr, Ni, 
Cu y Zn. Los fertilizantes más frecuentemente utilizados en Argentina contienen metales pesados 
(Andrade et al., 2005), como el fosfato con altos  niveles de Zn y Cd, también el Cr está presente en 
el fosfato diamónico y el Pb en el superfosfato (Camelo et al., 1997). Igualmente se ha comprobado 
que muchos pesticidas contienen Cu, Zn y otros metales pesados (Reyzábal et al., 2000).   
Los suelos de zonas agrícolas y ganaderas de la provincia de Buenos Aires tienen 
concentraciones bajas de metales pesados de origen natural (Cd 0,77 µg.g-1, Cu 29,7 µg.g-1, Pb 33,9 
µg.g-1, y Zn 84.1 µg.g-1, en promedio) (De Siervi et al., 2004; Rendina y Iorio, 2012). Poseen una 
corta historia de aplicación de fertilizantes fosfatados, y por ello una leve acumulación de metales 
pesados debido a la fertilización (Lavado  et al., 1998; De Siervi et al., 2005). Eso podría explicar el 
contenido superior de Cd y de Ni en el sitio S4 con respecto a los otros de la cuenca alta, dado que 
éste tiene, como característica distintiva en su entorno, una historia de cultivos fertilizados. En S1 
hubo fertilización de pastos, aunque en menor medida, lo que se evidencia en que los niveles de Cd 
en sedimentos son altos con respecto a los de  otros sitios con los que son comparables; poniéndose 
de manifiesto en este metal por su mayor liberación en la escorrentía (de Siervi et al., 2005) y 
debido a que los niveles de fondo de Cd en esta zona son muy bajos (Tabla 5.5). 
Asimismo, la existencia de explotaciones pecuarias en la cuenca alta y la adopción del 
engorde en corral, pueden contribuir al aumento del contenido de metales, especialmente Zn y Cu a 
través de las excreciones, relacionados con el uso de agentes antiparasitarios, bactericidas y 
bacteriostáticos, y a promotores de crecimiento que son utilizados en este tipo de producciones 
(García et al., 2008; Udeigwe et al., 2011). 
La variación de los contenidos de metales de los sedimentos estudiados, debida a la 
actividad antrópica, es sumamente evidente, especialmente en el caso del Cr (con valores en la 
desembocadura del Riachuelo de hasta 240 veces superiores a los de la cuenca alta). Éste, por lo que 
se discutirá más adelante, resulta el contaminante más importante, de entre los estudiados, en la 
cuenca baja. Estos valores, significativamente superiores a todos los demás, se deben, como se 
mencionó anteriormente, a la instalación de empresas de curtido de pieles en la zona (Bonetto et al., 
2001). 
Los menores niveles de todos los metales encontrados en el sitio S7, con respecto a la zona 
de meandros (S6), pueden atribuirse, como se indicó previamente, a la influencia del Río de la 
Plata. Camilión et al. (2003) observaron un comportamiento similar en la desembocadura de 
arroyos al Río de la Plata, al sur de la cuenca Matanza Riachuelo, para Cu, Pb y Zn. (Figura 4.1. 
ubicación de los arroyos). 
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Comparando con valores de fondo globalmente aceptados (Tabla 5.1) el Cu presenta 
contenidos superiores, a los que la bibliografía indica en esquistos, en la desembocadura del Arroyo 
Morales (S2), un sitio con características periurbanas e impacto antrópico. En el cauce principal, 
además de en los sitios correspondientes a la cuenca media (S4 y S5) supera el nivel aceptado 
globalmente para sedimentos no contaminados (Tabla 5.1); aumentando significativamente en los 
sitios correspondientes a la zona del Riachuelo. Debe tenerse en cuenta que se considera que en 
zonas con alta densidad de urbanización como son las de la cuenca baja (S6 y S7) el Cu y el Zn 
proceden, sin tener en cuenta los vertidos industriales y domésticos, del tráfico, la corrosión de las 
construcciones y de la deposición atmosférica (Hjort y Hjort, 2013). 
En el caso del Ni, la comparación de los valores hallados en los distintos sitios con los 
niveles de fondo propios de esquistos (Tabla 5.1) avalan la hipótesis de que los contenidos elevados 
de la cuenca baja y media, que superan los niveles promedios de suelos del mundo (excepto en S4 
que puede proceder de fertilización), son propios de material original (De Siervi et al., 2004).   
La presencia de Pb en los diferentes sitios estudiados, superiores a los valores de 
sedimentos no contaminados y de esquistos (Tabla 5.1) puede deberse a deposición atmosférica, el 
polvo de los caminos, la erosión de suelos cercanos a zonas de transporte y la volatilización de 
combustibles (Hjortenkrans et al. 2007; Yahaya et al. 2012; Fu et al. 2014). 
El enchapado de metales y el desgaste de neumáticos reforzados con mallas metálicas se 
consideran las fuentes antropogénicas más comunes de Cd en el polvo de los caminos de zonas 
urbanas (Yahaya et al., 2013), lo que podría explicar los elevados contenidos de este elemento en 
los sedimentos estudiados en este trabajo, cercanos a zonas no afectadas por la fertilización. 
Además deben tenerse en cuenta los vertidos industriales y la influencia de los vertederos, como en 
el caso de S2. 
Cuando se comparan los valores obtenidos con los niveles regulados por la Ley N° 24051 
de Residuos Peligrosos, se observa que en S1 y S2 los contenidos totales de metales no superan 
ninguno de los niveles guías para suelos (Tabla 5.4). En el cauce principal sólo el  nivel de Cd está 
por encima de los niveles guía para uso residencial en la cuenca alta (S3). En la baja, en el sitio S6,  
una zona de acumulación protegida de la influencia del Río de la Plata, se encontró que los 
contenidos de Pb, Cd y Cu sobrepasan el límite para uso agrícola y Zn y Ni superan los límites para 
uso residencial. En los sedimentos de S7, en el Club Regatas Avellaneda, sitio más cercano a la 
desembocadura, todos los metales estudiados, excepto Pb y Ni, superan el límite para uso agrícola. 
Sólo en los sitios ubicados en la zona de rectificación, denominada Riachuelo (S6 y S7), los 
contenidos de Cr son mayores que los niveles guía para todos los usos. 
Finalmente, al comparar con los niveles guía del Ministerio del Ambiente de Canadá para 
sedimentos de agua dulce (Tabla 5.1) el Cd sólo supera el nivel Guía de Calidad (ISQG) en S4, una 
zona con historia de fertilización. El nivel de Cu en los dos sitios de la cuenca baja sobrepasa el 
Nivel de efecto Probable (PEL) y en el antiguo basurero de la cuenca media (S5) el contenido de 
este metal es mayor del ISQG: 35,70 µg g-1. El Pb, salvo en S1, sobrepasa el ISQG y, en la cuenca 
baja, el PEL de 91,30 µg g-1. En el caso del Zn los valores observados son mayores del ISQG en 
sitios de la cuenca media y el PEL en la cuenca baja.  
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5.3.3.1 Análisis de Componentes Principales 
La aplicación de herramientas estadísticas permite una mejor interpretación de los datos 
(Vega et al., 1998). El análisis de componentes principales (PCA) se utiliza para disminuir la 
dimensión del conjunto de datos, explicando la correlación entre variables a través de un pequeño 
grupo de componentes principales, sin perder demasiada información (Jackson, 1991 en Vega et al., 
1998). 
Se realizó un análisis de componentes principales con cada una de las características físicas 
y químicas de los sitios que figuran en la tabla 5.7 y las concentraciones de los metales estudiados; 
descartándose la conductividad eléctrica por su escasa influencia y la CIC para examinar las 
contribuciones de los diferentes factores que componen el complejo de cambio. Se utilizó el criterio 
de Kaiser para identificar el número de componentes principales retenidos, con el fin de resaltar la 
estructura de datos subyacentes (Pla, 1986). Este criterio retiene sólo aquellos factores con 
autovalores > 1. Se ordenaron los datos utilizando tres componentes con autovalores mayores de 1, 
y que representan el 88,37 % de la Varianza total (Figura 5.3 y Tabla 5.12). 
 
Figura 5.3: Autovalores y porcentaje de la varianza explicada por cada componente (CP) del 
Análisis de Componentes Principales 
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Tabla 5.12. Autovalores, varianza explicada, y contribución de las variables a los tres 
componentes significativos del Análisis de Componentes Principales. 
 CP1 CP2 CP3 
pH 0,694 0,644 -0,232 
Eh 0,601 0,285 0,126 
%Corg -0,947 -0,139 -0,038 
%Arcilla 0,287 0,707 0,494 
%Limo -0,682 -0,080 -0,697 
%Arena 0,610 -0,471 0,463 
Cd -0,096 0,944 -0,165 
Cu -0,983 0,026 0,150 
Pb -0,949 0,0645 0,258 
Ni -0,808 0,469 0,029 
Cr -0,922 0,120 0,270 
Zn -0,971 0,055 0,206 
    
Autovalor 6,978 2,38 1,248 
%Varianza explicada 58,15 19,81 10,40 
%Varianza acumulada 58,15 77,97 88,37 
Las contribuciones de las variables a cada componente > 0,7 están subrayadas 
Con el fin de interpretar los resultados, se consideraron “altas” aquellas contribuciones de 
las variables mayores o iguales a 0,70. El componente I explica el 58,15 % de la varianza total y las 
variables % Corg, Cu, Pb, Ni, Cr y Zn mostraron una alta participación negativa. El componente II 
explica el 19,81% de la varianza total con una alta participación positiva de las variables arcilla y 
Cd. El componente III explica el 10,40% de la varianza total y no presenta variables con alta 
participación. 
Las figuras 5.4 y 5.5 muestran el gráfico definido por los componentes I y II y la ubicación 
de los sitios de muestreo en el plano definido por los componentes I y III. Las contribuciones altas y 
positivas sobre el componente I, y sobre el II, indican bajo contenido de Corg y de Cu, Cr, Ni, Pb y 
Zn. En este grupo se ubica el Sitio 4, en el que la presencia de Cd en el sedimento es la única muy 
alejada de los valores de fondo. 
Las contribuciones bajas sobre el componente I, y sobre el II, indican alto contenido de 
Corg y metales y bajo de arcillas, por lo que en ese componente se agrupan los sitios 
correspondientes a las desembocaduras de las dos subcuencas. El Sitio 6, que es una zona de 
acumulación, está separado por su textura más fina. 
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Figura 5.4: Ubicación de los sitios en el plano definido por los componentes I y II. 
 
 
Figura 5.5: Ubicación de los sitios en el plano definido por los componentes I y III. 
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De estas figuras se infiere la relación entre la materia orgánica como contaminante y la 
mayoría de los metales. El Cd se encuentra más relacionado con la granulometría del sedimento, por 
lo que no se estudiará en su relación con las fracciones húmicas. 
5.3.3.2. Evaluación de la contaminación metálica mediante índices 
5.3.3.2.1. Índices de geoacumulación 
Las tablas 5.13 y 5.14 muestran los valores de los índices de geoacumulación para cada 
metal en los sedimentos de los sitios estudiados.  
Tabla 5.13. Índices de geoacumulación (Igeo) de Pb, Zn, Cu y Ni en los sedimentos estudiados 
Sitio 
Igeo 
Pb Zn Cu Ni 
Arroyo Morales 
S1 0,037 -1,084 -0,410 -0,481 
S2 0,908 0,411 1,046 -0,174 
 
Cauce principal 
S3 0,823 -1,516 -0,929 -1,588 
S4 0,487 -0,662 -0,151 1,476 
S5 0,897 0,116 0,299 -1,333 
S6 3,640 3,345 3,556 2,065 
S7 2,404 2,126 2,678 1,791 
Los índices Igeo obtenidos en la Cuenca del Arroyo Morales revelan que el sitio S1 presenta 
un sedimento “no contaminado” para Cu, Zn y Ni y condiciones de “no contaminado a 
moderadamente contaminado” para Pb, debido a que este último metal procede de deposición 
atmosférica y de la cercanía de caminos transitados, lo cual indica un posible origen diferente del de 
los otros metales estudiados.  
Los resultados en el sitio S2 indican “contaminación moderada” para Cu y “no contaminado 
a moderadamente contaminado” para Zn, Ni y Pb. Esta zona puede empezar a presentar efectos de 
contaminación a causa de las actividades antrópicas localizadas aguas arriba del sitio de muestreo 
de los sedimentos, actividades que fueron descritas en el capítulo 4. 
En el cauce principal se observan, en S3, condiciones similares a las de S1 en la subcuenca 
del Arroyo Morales, en S4 sólo varía la categoría del Ni  que es, en este sitio, moderadamente 
contaminado. S6 y S7 de la cuenca baja poseen los mayores índices de geoacumulación. En S6 los 
sedimentos van de “moderadamente a fuertemente contaminado” para Ni y “fuertemente 
contaminado” para Cu, Pb y Zn. En los de S7 se detectan valores menores que en S6, debido a la 
influencia de las mareas del Río de la Plata y las acciones de dragado en esa zona, por lo que se 
registran niveles “desde moderado a fuertemente contaminado” para Pb, Zn y Cu y de 
“moderadamente contaminado” para el Ni. 
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S1 -0,973 1,030 
S2 -0,231 1,180 
 Cauce principal 
S3 -0,136 0,608 
S4 -0,080 2,563 
S5 0,633 0,606 
S6 6,952 1,599 
S7 4,804 1,527 
Sólo presentan contaminación por Cr, desde “fuertemente” a “extremadamente 
contaminado” los sitios de la cuenca baja (Tabla 5.14.). En los de la cuenca alta y media, excepto 
los procedentes de S5 (de no contaminado a moderadamente contaminado), los sedimentos no están 
contaminados por este metal.  
Para el Cd se encuentran condiciones de “contaminación moderada” en los sitios S1, S2, S6 
y S7, mientras que en la zona rodeada de cultivos (S4) son de moderada a fuerte, reflejando el 
cambio ya observado.  
5.3.3.2.2. Índice de carga contaminante y factor de contaminación 
En las tablas 5.15 y 5.16 se muestran los factores de contaminación de los correspondientes 
metales. 
Tabla 5.15. Factores de contaminación (FC) de Cu, Ni, Pb y Zn en los sedimentos estudiados 
Sitio 
FC 
Pb Zn Cu Ni 
Arroyo Morales 
S1 1,54 0,71 1,13 1,07 
S2  2,81 1,99 3,10 1,33 
 
Cauce principal 
S3 2,65 0,52 0,79 0,50 
S4  2,10 0,95 1,35 4,17 
S5  2,79 1,63 1,84 0,60 
S6  18,70 15,24 17,64 6,28 
S7  7,94 6,55 9,48 5,19 
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Los factores de contaminación (FC) indican deterioro progresivo de la calidad de los 
sedimentos en todos los sitios; siendo el Pb y el Cd los metales con mayor incidencia en todos los 
lugares estudiados. La distribución de la contaminación de Pb está relacionada, como ya se ha 
indicado, con su contribución atmosférica y la cercanía de caminos a los sitios de muestreo.  
Al analizar los sitios correspondientes a la cuenca baja se observó el siguiente orden de 
influencia Cr > Pb ~ Cu > Zn > Ni > Cd. Así pues, el sedimento se encuentra notablemente 
contaminado por Cr,  ya que como se especificó anteriormente la instalación de las curtidurías en 
esa zona data de fines del siglo XIX y son las principales causantes de esta contaminación (Bonetto 
et al., 2001).  





S1 0,76 3,06 
S2 1,28 3,40 
 Cauce principal 
S3 1,37 2,28 
S4 1,42 8,86 
S5 2,32 2,28 
S6 185,75 4,55 
S7 41,89 4,32 
Los índices de carga contaminante (PLI) (Tabla 5.17) variaron desde 1,1 en la cuenca alta 
(S3) a 17,28 en el sitio de acumulación del Riachuelo (S6); confirmando la elevada contaminación 
de los sedimentos analizados.  
Tabla 5.17. Valores de índice de carga contaminante (PLI) en los sedimentos estudiados 
Sitio y Zona PLI 
Arroyo Morales: S1 1,21 
Arroyo Morales: S2 2,16 
Cauce principal: S3 1,11 
Cauce principal: S4 2,28 
Cauce principal: S5 1,93 
Cauce principal: S6 17,28 
Cauce principal: S7 8,80 
Los valores más altos de PLI, correspondientes a los sedimentos de la cuenca baja, indican 
que el Cr en esa área es uno de los contribuyentes mayoritarios a esta contaminación, seguido por 
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Cu, Pb y Zn. 
5.3.3.3.3. Grado de contaminación y grado modificado de contaminación 
En la tabla 5.18 se muestran los grados de contaminación y los grados modificados de 
contaminación de cada sitio estudiado. 
Tabla 5.18. Valores de los grados de contaminación y los grados modificados de 
contaminación en los sedimentos estudiados 
Sitio y Zona Cd mCd 
Arroyo Morales: S1 8,28 1,38 
Arroyo Morales: S2 13,31 2,92 
Cauce principal: S3 8,11 1,35 
Cauce principal: S4 18,84 3,14 
Cauce principal: S5 11,47 1,91 
Cauce principal: S6 248,16 41,36 
Cauce principal: S7 75,37 12,56 
El uso de un grupo de elementos es un buen punto de partida para evaluar la contaminación 
de los sedimentos. Sin embargo, el grado modificado de contaminación se encuentra levemente 
sesgado cuando un elemento está en una proporción muy alta con respecto a los otros, ya que en la 
media se reduce la contribución de este elemento (Brady et al., 2015). Esto se puede observar en S4, 
donde el grado modificado indica un nivel de contaminación bajo con un factor de contaminación 
de Cd muy alto, por lo que el sedimento puede ser tóxico para los organismos por la presencia de 
Cd y el índice no lo refleja. También en S5 el bajo FC del Ni enmascara la contaminación producida 
por los otros metales. 
Se observó una diferenciación en el grado de contaminación modificado entre S6 y S7, 
mostrando que el sedimento de la zona de acumulación tiene una menor calidad, lo cual podría ser 
de utilidad en el estudio de posibles tratamientos en esta zona de la cuenca baja.   
5.4. Conclusiones 
1. En todas las características de los sedimentos se puso de manifiesto la influencia de la 
hidrodinámica del Río de la Plata, encontrándose niveles de contaminación menores en la 
desembocadura que en la zona de acumulación de la cuenca baja.  
2. Los contenidos de carbono orgánico está relacionados con el estado redox de los 
sedimentos. 
3. Los altos niveles de Ni en la cuenca alta están relacionados con el material original.  
3. En la zona de actividades agrícolas se apreció un aumento en el contenido de metales, 
relacionado con la fertilización. 
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4. El Cd está más relacionado con la granulometría de los sedimentos que con cualquier otra 
característica, en especial porque se encuentra en la fracción óxidos o en el complejo de cambio, por 
lo que no se estudiará su relación con las fracciones húmicas. 
5. El PLI proporciona una imagen general de la contaminación de la cuenca; mostrando la 
contribución de Cr en la cuenca baja y de Pb y Cu en todos los sitios estudiados 
6. El estudio de otros índices como el grado modificado de contaminación (mCd) sirvió para 
diferenciar las calidades de los sitios de la cuenca baja, lo cual permite utilizarlo como base para el 
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6.1. Introducción 
6.1.1. Consideraciones generales 
La capacidad de unión del metal y su afinidad por la materia orgánica dependen de la 
estructura de ésta última. Sin embargo, para estudiar esta interacción frecuentemente faltan 
datos fiables sobre la composición de la materia orgánica sólida y disuelta en suelos y 
sedimentos. En el caso de los suelos, por ejemplo, Weng et al. (2001) calcularon que la 
capacidad de unión de la materia orgánica sólida es del 16 al 46 % de la capacidad de unión de 
los ácidos húmicos. Schröder et al. (2005) utilizaron una aproximación ligeramente diferente 
para estimar el porcentaje de la materia orgánica sólida que correspondía a las fracciones 
húmicas en las muestras de suelo a efectos de modelizar la complejación; estos autores asumen 
que el 50% de la materia orgánica sólida se comporta como ácidos húmicos y fúlvicos y que el 
resto es inerte (Fest et al., 2008). 
Aunque las sustancias húmicas se consideran material orgánico refractario, en 
ambientes anóxicos, como los sedimentos, los ácidos húmicos pueden jugar un importante papel 
como aceptores de electrones para bacterias anaeróbicas, estimulando la mineralización de 
compuestos carbonados complejos en ausencia de oxígeno (Fong y Mohamed, 2007). Las tasas 
de acumulación y las condiciones físicoquímicas de los cauces, como concentración de oxígeno, 
potencial redox y pH, pueden influir en la degradación de la materia orgánica, especialmente en 
las sustancias húmicas (Giani et al., 2010; Cieślewicz, 2013).  
Por ello, teniendo en cuenta las condiciones altamente variables bajo las cuales la 
materia orgánica sedimentaria se puede acumular y ser transformada, la composición de las 
fracciones húmicas sedimentarias, al igual que la de los suelos, puede presentar una variabilidad 
significativa. (Buffle, 1990; Hur y Kim, 2009; Zhao y Cheng, 2011). Kemp y Jonston (1979) 
encontraron que entre un 68 y un 70 % de la materia orgánica eran compuestos húmicos en los 
sedimentos de los lagos Erie, Ontario y Hurón. A su vez la proporción de C orgánico 
correspondiente a fracciones fúlvicas y húmicas puede variar tanto con las condiciones de 
extracción, como con las locales. Diferentes autores han indicado diversas proporciones para 
fracciones húmicas de sedimentos, entre 0-2% (Rea et al., 1980) y del 17 al 40% (Bordovsky, 
1965; Brown et al., 1972; Krom y Sholkovitz, 1977). En el caso de ácidos fúlvicos se 
encontraron fracciones entre 15-35% (Brown et al., 1972; Rea et al., 1980). Devesa y Barral 
(2012) informaron que los ácidos húmicos y fúlvicos conjuntamente representaban el 38% de la 
materia orgánica refractaria en sedimentos del Río Anllóns; siendo los ácidos húmicos un 
promedio del 24% (entre 17 y 32%) y los fúlvicos el 14% de la materia orgánica (0,1-29%). 
Sin embargo, en algunos casos, la cantidad de sustancias húmicas activas puede ser 
mucho menor que la considerada en un modelo de complejación. En un suelo mineral, sólo un 
10% de la materia orgánica está en forma de sustancias húmicas activas (Tipping et al., 1995; 
Fest et al., 2008). Por otra parte, Zhang et al. (2014) encontraron en sedimentos de marismas en 
China que los ácidos fúlvicos constituían un 4% del carbono orgánico total y los húmicos un 
17% de la materia orgánica sedimentaria.  
En el caso de ríos urbanos como es el de la Cuenca Matanza Riachuelo, en algunos 
sitios de los estudiados en este trabajo, vertidos orgánicos con componentes sintéticos que 
pueden interaccionar con las sustancias húmicas hacen también variar la capacidad de 
interacción con los demás contaminantes (Cotano y Villate, 2006; Connor et al., 2014). 
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Es necesario, por lo tanto, profundizar en el conocimiento de los contenidos de 
sustancias húmicas de la materia orgánica para estudiar las posibilidades de retención de los 
metales en esa fracción geoquímica. 
Las sustancias húmicas muestran regularidades elementales y estructurales que les 
hacen una clase única y homogénea de moléculas orgánicas (Figuras 6.1 y 6.2).  
 
Figura 6.1: Estructura de ácido húmico según Stevenson (1982) 
Se sabe que los ácidos fúlvicos: 
a) tienen una estructura general consistente en un esqueleto de C más o menos saturado 
con carboxilatos, como grupos funcionales principales. El número de grupos OH es limitado, 
mientras que no parece ser importante la presencia de uniones ésteres o éteres. 
b) Sus fórmulas moleculares se pueden situar en series de homólogos elementales de 
hidrogenación, metilación y oxidación. 
 
Figura 6.2: Estructura de ácido fúlvico según Buffle et al. (1977) 
Además de esas regularidades hay una creciente evidencia de que los grupos de 
moléculas de ácidos fúlvicos aislados, procedentes de diferentes orígenes, muestran un grado 
destacable de congruencia en términos de composición elemental y estructura. (Reenstma et al., 
2006), por lo cual se pueden comparar los resultados de las características de las fracciones 
orgánicas en sedimentos de ambientes diferentes.  
Esa diferencia en estructuras puede afectar el comportamiento de las sustancias 
húmicas. Cieślewicz (2013) analizó la variación de la susceptibilidad a la oxidación de los 
ácidos húmicos y llegó a la conclusión que, dada la presencia de restos derivados de clorofila en 
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ácidos húmicos sedimentarios, no es factible considerar comportamientos similares ante la 
oxidación entre las fracciones húmicas de suelos y sedimentos.  
Los estudios sistemáticos de las estructuras de las sustancias húmicas son el primer paso 
hacia la comprensión de la interacción con otros elementos y compuestos. Las características 
moleculares que influyen en la capacidad que tienen estas sustancias para formar complejos son, 
como se mencionó anteriormente, la polifuncionalidad, su carácter polielectrolítico, la presencia 
de sitios hidrofóbicos e hidrofílicos en sus moléculas y la facultad de formar asociaciones 
intermoleculares que cambian la conformación molecular (Matagi et al., 1998; Álvarez Puebla 
et al., 2006; Cieślewicz , 2013). 
Las sustancias húmicas están consideradas como el factor principal que controla la 
geoquímica de los iones metálicos, particularmente debido a su naturaleza ubicua (Dissanayake, 
1991; Leenheer et al., 1998; Da Fonseca et al., 2013; Šípková et al., 2014) y a sus propiedades 
como agentes complejantes, por lo que se describen como multiligandos naturales, 
diferenciándose de los ligandos sencillos por contener un gran número de sitios complejantes 
por molécula (Buffle, 1990;Álvarez Puebla et al., 2006). Por este motivo, es importante el 
conocer los grupos funcionales existentes en las sustancia húmicas ya que permiten la 
identificación del material. Conocimiento que también es necesario para predecir y controlar el 
impacto de los cambios químicos y biológicos en el ambiente (Álvarez Puebla et al., 2006; 
Mengchan et al, 2008; Polak et al., 2009; Cieślewicz, 2013).  
Sin embargo, debido a su complejidad y heterogeneidad, es difícil determinar la 
estructura de las sustancias húmicas. Se han utilizado una serie de técnicas, espectroscópicas y 
analíticas que contribuyen a aproximarse al conocimiento de las estructuras y a la determinación 
de los grupos funcionales presentes en estas sustancias (Polak et al., 2009; Giovanela et al., 
2010; Perobelli Ferreira et al., 2013). 
6.1.2. Técnicas espectroscópicas  
Entre los métodos analíticos de caracterización utilizados, las técnicas espectroscópicas 
no destructivas son las más útiles. Además del análisis de estructuras, a través de estas técnicas 
se pueden estudiar las modificaciones producidas durante procesos geoquímicos, así como las 
que tienen lugar durante la extracción de las fracciones húmicas a partir de diferentes sustratos 
(Calderín et al., 2012; Cieślewicz, 2013).  
Las sustancias húmicas presentan una fuerte absorbancia en el rango UV-Vis (190-
800nm), particularmente en la región ultravioleta, debido a la presencia de cromóforos 
aromáticos y otros compuestos orgánicos (J. Chen et al., 2002). Diversos autores (Y. Chen et al., 
1977; Fooken y Liebezeit, 2000; Piñeiro et al., 2006; Devesa Rey y Barral, 2012) indicaron que 
la espectroscopía UV-Vis es la fuente de información sobre la composición de las moléculas de 
sustancias húmicas y su origen mediante el uso de relaciones espectroscópicas derivadas de los 
espectros de absorción obtenidos. La relación de absorbancias de disoluciones diluidas de 
sustancias húmicas a longitudes de onda de 465 y 665 nm, usualmente nombrada como E4/E6, 
es un parámetro útil para la caracterización, ya que proporciona información sobre el contenido 
total de C, el número de residuos aromáticos frente al de alifáticos y el peso molecular de las 
sustancias húmicas (J. Chen et al., 2002; Giani et al., 2010). 
En el caso de suelos, los valores medios de la relación E4/E6 en los ácidos húmicos es 
frecuentemente < 6, para lodos cloacales es menor, dentro del intervalo de 1,8 a 4,7 y en los 
Caracterización de las fracciones de la materia orgánica de los sedimentos del cauce 
118 
ácidos húmicos extraídos de sedimentos, según algunos autores variaron entre 3,8 y 6,9 
(Cieślewicz y Gonet, 2004; Polak et al., 2009). Una relación baja se atribuye a la absorción de 
grupos funcionales C=C aromáticos. Además, se considera que un alto grado de condensación 
de los anillos aromáticos y el peso molecular de los ácidos húmicos contribuyen a su 
relativamente alta absorción en la zona visible (Y. Chen et al., 1977). Por otra parte, un valor 
elevado de esta relación indica bajos pesos moleculares, escaso contenido de carbono y alto de 
oxígeno y grupos carboxilo. Por lo anteriormente expresado, los ácidos fúlvicos presentan, en 
general, relaciones mayores que los ácidos húmicos. (Y. Chen et al., 1977; J. Chen et al., 2002; 
Polak et al., 2011).  
Existe una relación inversa entre el parámetro E4/E6 y el tiempo medio de residencia 
del material húmico en un suelo (Stevenson, 1994). A mayor valor de E4/E6 le corresponde 
menor tiempo de residencia; indicando que las sustancias más humificadas y condensadas tienen 
un origen más antiguo. En los sedimentos, ese material estará presente en sitios de acumulación 
del material de escorrentía, por ejemplo en el sitio S5 del presente trabajo. 
Otro parámetro, importante para la caracterización de la materia orgánica, es la relación 
E2/E3 entre la absorbancia a 250nm (E2) y a 365 nm (E3), pero su uso más útil es para 
caracterizar la materia orgánica disuelta (Scapini et al., 2008; Bargiela y Iorio, 2010). 
La espectroscopía infrarroja es una herramienta muy eficaz para la determinación de las 
estructuras moleculares, porque proporciona información directa sobre la presencia de grupos 
funcionales (Giovanela et al., 2010; Polak et al., 2011; Perobelli Ferreira et al., 2013). A 
diferencia de la radiación ultravioleta, la infrarroja no es lo suficientemente energética como para 
causar transiciones electrónicas, pero puede producir transiciones en los estados vibracionales y 
rotacionales asociados con el estado electrónico basal de la molécula.  
Los espectros IR de las sustancias húmicas son bastante complejos y resulta difícil 
analizar todas las bandas de absorción observadas aunque se obtiene información útil al comparar 
espectros IR de diferentes muestras. Ciertos grupos funcionales, como -OH, -NH2, -CH3, 
presentan bandas de absorción en el espectro infrarrojo entre intervalos de frecuencia bien 
definidos. Por lo tanto, la espectroscopía infrarroja proporciona información sobre las 
propiedades estructurales y funcionales de las moléculas de materia orgánica (Schnitzer, 1982; 
J. Chen et al., 2002; Klavins y Purmalis, 2013).  
La formación de los complejos metal-sustancias húmicas puede estudiarse por el 
desplazamiento observado en las frecuencias vibracionales de los espectros IR correspondientes. 
Este análisis puede utilizarse para identificar la absorbancia de los grupos funcionales 
involucrados en la complejación y posiblemente aportar información del tipo de interacción que 
se produce entre el metal y la sustancia húmica, en el complejo formado (Calace et al., 1999; 
Pajaczkowska et al., 2003; Reza et al., 2012). 
6.1.3. Propiedades ácido base de las fracciones orgánicas: utilidad en el estudio de 
los grupos funcionales 
Las sustancias húmicas tienen un carácter ácido débil, lo que hace que contribuyan a la 
capacidad reguladora del medio en el que se encuentran. El gran número de sitios ionizables en 
las sustancias húmicas, proporciona a estas sustancias la capacidad de formar complejos 
estables con cationes metálicos (Masini et al., 1998). Los grupos funcionales comúnmente 
presentes en las sustancias húmicas incluyen ácidos carboxílicos, fenoles, alcoholes, iones 
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amonio, tioles y, en menor medida, ácidos sulfónicos y compuestos “metileno activos” (debido 
a la presencia de –CO-CH2-CO-) (Ritchie y Perdue, 2003; Fernandes et al., 2011; Badr et al., 
2012). Los sitios de unión mayoritarios de estos grupos funcionales son los atribuidos a los 
grupos oxigenados: carboxílicos y fenólicos que contribuyen a la acidez total de las sustancias 
húmicas. Se asume que los grupos fenólicos son los únicos grupos con comportamiento ácido 
débil, mientras que normalmente se desprecia la contribución de los grupos alcohol en los 
carbohidratos (Abate y Masini, 2001; Ritchie y Perdue, 2003). 
El contenido, tanto de grupos carboxilo como fenilo, en ácidos húmicos sedimentarios 
suele ser frecuentemente menor que el observado para los ácidos procedentes de suelos y aguas; 
sin embargo se encuentra mayor contenido de grupos carbonilo (Abate y Masini, 2001; 
Mengchang et al., 2008; Santín et al., 2009). 
Entender las propiedades ácido-base de los ácidos húmicos y fúlvicos y de la materia 
orgánica en aguas y sedimentos es un prerrequisito para comprender y modelar las reacciones de 
unión a los metales en sistemas acuáticos (Masini y Abate, 2001; Ritchie y Perdue, 2008). El 
estudio de los equilibrios ácido-base de estas sustancias es importante, tanto desde el punto de 
vista de su caracterización, como para la determinación del contenido y tipo de grupos ácidos 
que las constituyen (MacCarthy, 2001). Las valoraciones potenciométricas de las sustancias 
húmicas son herramientas muy utilizadas para la determinación de los grupos ácidos que puedan 
participar en procesos de adsorción (Ritchie y Perdue, 2003; Atalay et al. 2009; Baidoo et al., 
2014), debido a la heterogeneidad de los grupos funcionales, la naturaleza polimérica y los 
procesos de precipitación en medios ácidos (Badr et al., 2012) 
Por lo tanto se estudiaron, en los diferentes sitios, las fracciones de carbono orgánico y 
las propiedades características de los espectros IR de las sustancias húmicas, junto con los 
espectros obtenidos en la región ultravioleta y sus relaciones, con el objetivo de caracterizar la 
materia orgánica de los sedimentos del cauce. Además se determinó el contenido de los grupos 
funcionales en cada fracción a través de valoraciones ácido-base. 
6.2. Materiales y métodos 
6.2.1. Extracción de las sustancias húmicas de los sedimentos  
Las sustancias húmicas se obtuvieron según el procedimiento convencional de Schnitzer 
(1986) modificado por Iorio (2010). 20 g de sedimento secado al aire se agitaron, durante 24 
horas con 100 ml de NaOH 0,5M en botellas de polipropileno, a temperatura ambiente, previo 
desplazamiento del aire por burbujeo con N2. El sobrenadante se separó por centrifugación a 
12000 rpm durante 30 minutos. El residuo se lavó con 50 ml de agua destilada; separando las 
fases por centrifugación (10000 rpm) e incorporándose este lavado a la solución anterior. Se 
efectuó una segunda centrifugación del sobrenadante para remover las impurezas de tamaño 
coloidal. 
La solución alcalina se acidificó a pH = 5 con HCl (c) y después, gota a gota, con HCl 
6M se llevó hasta pH=1; permaneciendo en esas condiciones 15 horas a temperatura ambiente 
para permitir la coagulación de los ácidos húmicos. Se separaron los ácidos fúlvicos de los 
húmicos por centrifugación a 12000 rpm durante 20 minutos. 
Los ácidos húmicos se lavaron con un volumen mínimo de agua destilada, se decantaron 
y separaron; secándose posteriormente en estufa a 40oC. La disolución de ácidos fúlvicos se 
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evaporó en estufa a 40oC, se suspendieron en un mínimo volumen de agua y se sometieron a 
diálisis con agua destilada para eliminar el NaCl. 
6.2.2. Caracterización de la materia orgánica y sus fracciones 
Además de la estimación del contenido de carbono orgánico y del análisis del nitrógeno 
de los sedimentos descrita en el Capítulo 3, se determinó el contenido de Carbono orgánico total 
de los extractos de las sustancias húmicas (CH + CF) y de los ácidos fúlvicos (CF) por 
adaptación del método de Golterman et al. (1978); calculándose el contenido de C en ácidos 
húmicos (CH) por diferencia. 
El contenido de cada fracción húmica se expresó como g C. kg sed -1 (en materia seca) y 
como fracción de C de cada grupo de ácido sobre el total de carbono orgánico (Corg) en el 
sedimento. 
6.2.3. Caracterizaciones espectroscópicas de la materia orgánica 
6.2.3.1. Espectros IR  
Se utilizó espectroscopía de infrarrojo de transformada de Fourier (FTIR) de las 
fracciones de la materia orgánica usando pellet de KBr (Page et al., 1982) en un 
espectrofotómetro FT- IR Nicolet Magna 550. 
6.2.3.2. Espectros UV-vis 
Los espectros UV-Vis, se realizaron sobre disoluciones de los ácidos con NaHCO3 
0,05N a pH estandarizado (Page et al., 1982). Se obtuvieron las relaciones E4/E6 
correspondientes.  
Con el objeto de analizar las propiedades ópticas de las fracciones orgánicas se utilizó el 
valor ∆log K, dado que expresa la naturaleza de las sustancias húmicas (Yonebayashi y Hattori, 
1988). El ∆log K es la diferencia entre los logaritmos de la absorbancia a 400nm (log E400) y a 
600 nm (log E600) (Kumada, 1987; Giovanela et al., 2010). 
6.2.4. Valoración ácido-base 
Para la caracterización de los tipos de grupos funcionales a partir del estudio de sus 
propiedades ácido-base, se realizaron valoraciones potenciométricas (Figura 6.3) según Sposito 
y Holtzclaw (1976) con el modelo adaptado por Naja et al. (2005).  
El valorante utilizado fue una solución de NaOH 0,1M. Como electrolito base para 
mantener la fuerza iónica se usó NaCl 0,1M. Todas las disoluciones se realizaron con agua 
destilada libre de carbonatos. 
Se disolvieron aproximadamente 0,1g de sustancia húmica en 50 ml de NaCl 0,1M en 
un vaso de precipitados de 100 ml. La mínima cantidad de masa requerida para una 
determinación confiable, según Naja et al. (2005), es de 2g.l-1 para obtener una diferencia 
mínima de volumen de 1,2 ml entre el volumen del ácido y el volumen de la base en los gráficos 
de Gran y no exceder 0,35ml en el control, la cual es una diferencia máxima aceptable, 
atribuible al CO2 atmosférico.  
Durante 30 minutos se burbujeó con una corriente de N2 a baja presión para remover el 
CO2; agitando constantemente en un agitador magnético con el fin de favorecer la disolución de 
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la muestra. Se midió la temperatura durante toda la determinación. 
Después de este tiempo, se añadió un volumen medido de ácido clorhídrico 1M para 
llevar la muestra a pH 2, continuando el burbujeo y la agitación. Se valoró mediante adiciones 
de 0,1ml de NaOH con microbureta; midiendo el pH después de cada aporte y tomando el valor 
en que permanece estable. El pH de cada punto se midió con un electrodo combinado Ross 
(Ross 8102) y un potenciómetro Thermo (Orion 5 STAR). Se continuaron añadiendo alícuotas 
de NaOH y registrando el pH de equilibrio después de cada una hasta alcanzar pH 11. 
Como control de calibración se valoraron 50 ml de electrolito soporte (NaCl) 
previamente acidificados a pH 2 con la disolución de ácido clorhídrico.  
 
Figura 6.3: Equipo utilizado para las valoraciones potenciométricas 
Las curvas de valoración, de forma sigmoidea clásica, fueron linealizadas por el método 
gráfico de Gran (1952) a efectos de dividir la acidez de la muestra en dos grupos diferentes, que 
se disocian antes o después del pH del punto de equivalencia observado; procedimiento 
utilizado por diversos autores para disoluciones de ácidos fúlvicos en suelos, sorbentes 
microbianos y aguas negras (Lamy et al., 1998; Kunz y Jardim, 2000; Naja et al., 2005; Sebastiá 
et al., 2007; Badr et al., 2012). La utilización del método de Gran permite determinar 
precisamente el volumen de equivalencia y la distribución de la acidez. 
Para aplicar el método a sustancias heterogéneas, como ocurre en este caso, se considera 
la superficie de sorción de las sustancias húmicas como una sucesión y una distribución 
continua de sitios ácidos en función de sus energías de enlace (de Wit et al., 1993). 
La expresión de la fórmula de Gran es: 
G = (V0 + V) 10
(k1-pH) = k2(Ve – V) a pH < 7 
G = (V0 + V) 10
(k3-pH) = k4(V – Ve) a pH >7 
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donde: 
G es la función de Gran;  
k1, k2, k3, k4 son constantes;  
V0 es el volumen inicial;  
V el volumen de valorante añadido  
Ve el volumen de equivalencia (cuando se alcanzó el punto de equivalencia). 
Suponiendo que una superficie heterogénea muestra su acidez en forma continua en 
función de las constantes de disociación (Ka), las curvas de valoración pueden ajustarse 
mediante la función de distribución simétrica gaussiana.  
La acidez orgánica total (ATO) de una muestra se divide en tres grupos químicos 
acídicos diferentes, dependientes de sus constantes de ionización aparentes: 
Acidez fuerte (AS): se calcula a partir de la diferencia del volumen de NaOH añadido 
en la muestra y el control (Va-VaN). Representa principalmente a grupos fosfóricos o sulfonatos, 
así como también a grupos carboxílicos asociados a estructuras aromáticas, a pH menores de 4. 
Los grupos ácidos ya están disociados al inicio de la valoración. También puede atribuirse a la 
acidez residual debida a la preparación de la fracción húmica (Lamy et al., 1987; Sebastiá et al., 
2007) 
Acidez débil (Aw): evaluada a partir de la diferencia de volumen (Ve-Va). Se atribuye a 
la ionización de grupos carboxílicos y de algunos grupos proteicos a pH entre 4 y 7. 
Acidez muy débil (Avw): determinada a partir de la diferencia del volumen (Vb-Ve), 
atribuible a la presencia de grupos fenólicos y aminas incluyendo la ionización de grupos amino 
de proteínas a pH > 7. 
Los distintos tipos de acidez se calculan según las siguientes ecuaciones:  
A	mmol. L
  	 V	-		V	V x	M 
 
Ammol. L
  V 	V  V  VV 	x	M 
 
Ammol. L
  V 	V	  V  VxV  V  V  VV x	M 
 
Con: 
ATO = As + Aw + Avw 
 
El sufijo N corresponde al control de calibración 
Siendo: 
M0: molaridad del agente valorante  
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A0: es la concentración ácida de la solución inicial 
V0: volumen inicial 
V0N: volumen inicial de la muestra control 
V: volumen de valorante agregado 
VN: volumen de valorante agregado a la muestra control 
Ve: volumen en el punto de equivalencia 
VeN: volumen en el punto de equivalencia para la muestra control 
Va y Vb: son volúmenes determinados por las pendientes acídicas y básicas, 
respectivamente de la representación de la función de Gran de la muestra (en el caso particular 
de la muestra control corresponden a VaN, y VbN).  
Ve y VeN se calculan a partir de la segunda derivada (∂
2pH/∂V2) del pH respecto del 
volumen para las curvas de valoración de la muestra y del control respectivamente. 
Las curvas de valoración obtenidas permiten analizar la disociación progresiva de los 
sitios protonados, para determinar la acidez orgánica total (ATO) de los grupos funcionales y la 
concentración de los tres tipos de acidez (AS, AW y AVW). 
Para obtener los valores de pKa, correspondientes a cada tipo de acidez, se calcularon 
los coeficientes de disociación (α) de cada tipo de sitio a través de las siguientes ecuaciones: 
∝ A  1A 	
A 	MVV VVVV  V 	A 
 
∝ A  1A 	
A 	MVV  VVVV  V 	A  A 
 
y se aplicó la ecuación de Henderson–-Hasselbach: 
 
pK  pH m	log 1∝∝  
 
Los valores de pKa se deducen del valor de pH cuando α = 0,5. 
6.3. Resultados y discusión 
6.3.1. Relación C/N 
El nitrógeno se considera uno más de los indicadores de abundancia de la materia 
orgánica, ya que es prácticamente inexistente en la fracción mineral de los sedimentos. Al igual 
que el carbono orgánico tiene su origen principal en el material detrítico alóctono y en los 
tejidos de los microorganismos autóctonos; siendo ésta la razón principal por la cual existe una 
fuerte correlación positiva entre los contenidos de materia orgánica y de nitrógeno total (Nt) en 
la columna sedimentaria (Stein, 1991; Machain Castillo y Ruiz Fernandez, 2006; Perdue y 
Koprivjnak, 2006; Perobelli Ferreira et al., 2013). 
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La proporción de Corg/Nt, además de ser un indicador de condiciones tróficas de los 
cuerpos de agua, sirve para conocer la procedencia de la materia orgánica (Giani et al., 2010; 
Mahapatra et al., 2011; Dubois et al., 2012; Y.Zhang et al., 2014). La autóctona es más rica en 
compuestos proteínicos de bajo peso molecular, ricos en nitrógeno y de baja proporción C/N 
(típicamente < 10), en tanto que la alóctona terrestre se encuentra enriquecida en material 
húmico, de mayor peso molecular, es rica en compuestos de carbono y su relación C/N tiende a 
ser mucho más elevada; oscilando entre 20 y 30. Los valores comprendidos entre 10 y 20 
corresponderían a mezclas de materia orgánica de los dos tipos anteriores, o a la presencia de 
compuestos xenobióticos antrópicos (Schmidt et al., 2009; Yu et al., 2010; Gao et al., 2012). 
Según Buffle (1990) se puede considerar que la materia orgánica acuagénica 
(autóctona) sufre un flujo vertical en el curso de agua y se elimina, por sedimentación, de la 
columna de agua. La de origen edafogénico (alóctona) sigue un flujo más horizontal, después de 
producida la escorrentía, por lo que se va eliminando parcialmente de la masa de agua por 
sedimentación. Puede perderse por floculación en los estuarios, o en zonas del curso donde se 
favorezcan las condiciones de coagulación, por ejemplo vertidos antrópicos que aumenten el 
contenido de sales (Bargiela et al., 2006).  
Las proporciones de materia orgánica acuática o edafogénica en los sedimentos 
dependen de muchos factores, como la altura de la columna de agua y la proporción de ambas 
fracciones en la misma, además de la actividad biológica, tanto en agua como en sedimentos.  
A partir de las relaciones C/N de la materia orgánica disuelta y la particulada en ríos no 
afectados antrópicamente, Buffle (1990) concluyó que la materia orgánica acuagénica 
constituye una gran parte de las partículas orgánicas atrapadas en los sedimentos y que los 
componentes orgánicos disueltos son en su mayoría edafogénicos, compuestos refractarios muy 
similares a los ácidos fúlvicos de los suelos. Giani et al. (2009) observaron que el origen de la 
materia orgánica que llegaba a las orillas del Mar Adriático dependía de los flujos en el río Po, 
que producía erosión en eventos de inundación del plano aluvial, caso en el cual aumentaba la 
materia orgánica edafogénica, aunque siempre se encontró depositada en sedimentos costeros en 
mayor proporción que la de origen fluvial. Mahapatra et al. (2011) analizaron los cambios en el 
uso de la tierra de los alrededores del lago Varthur encontrando que un alto porcentaje de los 
lodos que llegaban al lago eran de origen terrestre y relacionaron las variaciones en la relación 
C/N con la variabilidad estacional que modificaba las entradas de materia orgánica. 
En la tabla 6.1 se presentan los contenidos de C y N de los sedimentos y la relación C/N 
correspondiente. 
Las relaciones C/N son menores de 10 en S1, S3 y S4, lo que indica que en estos sitios 
principalmente se encuentra materia orgánica autóctona. Sin embargo, en S5 los valores 
muestran que el origen de la materia orgánica de los sedimentos del cauce procede de dos 
fuentes, una parte formada “in situ” y otra, depositada del material de escorrentía en diferentes 
proporciones. La anoxia de este sitio de muestreo no permite la descomposición de la materia 
orgánica fresca, además es una zona de acumulación cercana a áreas inundables como se mostró 
en su caracterización (Capítulo 4).  
En S2 la materia orgánica de los sedimentos también es una mezcla que se encuentra 
altamente influenciada por la deposición de los lixiviados del relleno sanitario y de los 
frigoríficos ubicados más arriba en la cuenca del Arroyo Morales (ACUMAR, 2010), lo que 
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posiblemente aporta mayor contenido de nitrógeno, lo cual compensa las características de la 
materia orgánica humificada producto de la escorrentía y acumulada de forma similar a la 
existente en los sedimentos de S5 (sitio correspondiente al cauce principal). 
Tabla 6.1. Contenidos de Corg y Nt (en %) y relaciones C/N de los sedimentos del cauce en 
cada sitio de estudio 
Sitio Corg Nt C/N 
  Arroyo Morales
S1 1,8 ± 0,13 e 0,197 ± 0,015 d 9,15 ± 0,10 bc 
S2 4,94 ± 0,05 c 0,480 ± 0,026 c 10,32 ± 0,70 b 
 Cauce principa  l
S3 1 ± 0,06 f 0,137 ± 0,015 e 7,39 ± 1,04 c 
S4 1,97 ± 0,07 e 0,22 ± 0,01 d 8,95 ± 0,11 bc 
S5 3,46 ± 0,28 d 0,193 ± 0,0124d 17,97 ± 2 a 
S6 9,67 ± 0,48 a 0,890 ± 0,026 a 10,88 ± 0,88 b 
S7 8,94 ± 0,05 b 0,82 ± 0,02 b 10,9 ± 0,25 b 
Letras distintas en la misma columna indican diferencias significativas (p<0,05) 
Los menores valores de C/N, observados en los sedimentos de los sitios S6 y S7, se 
deben probablemente a la presencia de materia orgánica de origen antrópico, con un contenido 
de proteínas propio de residuos cloacales (Lingbo et al., 2005), típico de los vertidos de esta 
zona de la cuenca baja del Riachuelo, lo cual se ha confirmado mediante la interpretación de los 
correspondientes espectros IR que se discutirán posteriormente.  
En función de lo anterior, la presencia de proteínas, que se vería reflejada en la 
disminución anómala de la relación C/N, puede utilizarse para distinguir la existencia de 
material fresco de reciente formación, ya que los compuestos proteicos se degradan rápidamente 
(Cotano y Villate, 2006; Mahapatra et al., 2011).  
El nitrógeno es más lábil que el carbono, por lo que la degradación de la materia 
orgánica aumenta la relación C/N (Perobelli Ferreira et al., 2013). Además, puede atribuirse a la 
presencia de desechos antropogénicos ricos en estos compuestos, y a las condiciones de anoxia 
encontradas en el sitio a estudiar (S5, S6 o S7), condiciones que permiten que el material de la 
columna de agua llegue al sedimento con una menor degradación. Este material, pobremente 
mineralizado, tiende a ser colonizado por bacterias ricas en proteínas, lo que aumenta aún más 
el contenido proteico en el sedimento (Cotano y Villate, 2006). Por todo lo cual Cotano y 
Villate (2006) recomiendan usar como indicador de actividad antropogénica la relación entre 
hidratos de carbono y contenido de proteínas en el sedimento. 
Los sedimentos de la cuenca baja del Riachuelo pueden contener además hidrocarburos, 
como consecuencia de las actividades realizadas en su entorno (Malpartida, 2003), que 
explicarían que muchas de las características encontradas sean similares a las correspondientes 
al material orgánico de efluentes de destilerías de petróleo, indicadas por Lingbo et al. (2005). 
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Esos hidrocarburos pueden encapsular restos proteicos, lo que aumentaría los contenidos de 
nitrógeno de los sedimentos observados.  
Por todo lo anterior, la influencia antrópica con vertidos orgánicos puede alterar la 
interpretación de la relación C/N, ya sea por el hecho de generar acumulación de materia 
orgánica edafogénica, por el cambio de condiciones del medio (aumento de la conductividad o 
variación de la velocidad de sedimentación de los sólidos suspendidos), o por el incremento de 
compuestos nitrogenados (proteínas, aminoácidos asociados a hidrocarburos etc.) (Cotano y 
Villate 2006; Devesa y Barral, 2012). Por esta razón en ambientes altamente afectados por la 
actividad antrópica, como los correspondientes a la cuenca baja del Río Matanza Riachuelo, 
sería necesario aplicar otros índices. 
Ballinger y McKee (1971) realizaron una clasificación de los sedimentos según los 
contenidos de C y N en cuatro tipos que ha sido utilizada por otros autores (Santos et al., 2004):  
 Tipo I: depósitos inorgánicos u orgánicos estabilizados (0 < %Norg <0,2; 0< 
%Corg < 5) 
 Tipo II: depósitos con alto contenido de C, baja contribución de N y escasa 
demanda de oxígeno (0 <%Norg <0,2 ; Corg > 5)  
 Tipo III: depósitos nitrogenados (Norg > 0,2; 0 < %Corg < 5) 
 Tipo IV: depósitos en descomposición activa con alta liberación de N y demanda de 
oxígeno (Norg > 0,2; Corg > 5) 
La figura 6.4 muestra la ubicación, en la clasificación de Ballinger y Mc Kee, de los 
datos de C y N de los sedimentos estudiados. 
En el cuadrante de Tipo IV se encontraron los sedimentos más afectados antrópicamente 
(S2 en el límite con el cuadrante Tipo III; S6 y S7). Los sedimentos del sitio S5 compensan el 
impacto antrópico con la acumulación de materia orgánica procedente de la escorrentía de los 
suelos, por lo que se encuentran en el cuadrante Tipo I, junto con los de menor contenido de 
materia orgánica, más estabilizados por su estado de oxidación. 
Se observa una correlación positiva entre el Corg y el Norg de los sedimentos de todos 
los sitios (R2 = 0,966, p<0,05). El Corg aumenta a medida que lo hace el Nitrógeno, lo que 
puede indicar que el contenido de carbono orgánico total y el ambiente redox tienen un efecto 
directo sobre la descomposición del Norg. El N se acumula en los sedimentos a través de 
numerosos mecanismos, como adsorción en las arcillas y la materia orgánica, la precipitación de 
la materia orgánica nitrogenada y la mineralización por bacterias heterotróficas. Diferentes 
aportes de nitrógeno pueden alcanzar el sedimento y convertirse en fuentes del identificado en la 
materia orgánica del suelo y las sustancia húmicas (Hou et al., 2014). 
En función de la clasificación y del análisis de las relaciones entre los contenidos de C y 
N de 200 muestras de sedimentos de ríos, lagos y estuarios, Ballinger y McKee (1971) 
definieron el Índice Sedimentario Orgánico (OSI) como el producto del porcentaje de C 
orgánico total (%Ct) y el de Norgánico (Hou et al., 2014) 
OSI = [%Ct] × [%Norg] 
Este índice refleja el estado ecológico en términos de carga orgánica del sitio y 
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resulta útil para la clasificación de sedimentos afectados, o no, por contaminación 
orgánica. (Soika et al., 1974; Rostan et al., 1987, Hou et al., 2014). 
 
Figura 6.4: Clasificación, según Ballinger y Mc Kee (1971), de los sedimentos estudiados 
Además el índice OSI es muy importante para estimar la capacidad de metilación de los 
sedimentos y, por lo tanto, la toxicidad potencial en caso de contaminación con ciertos metales 
que sufren reacciones de metilación (Pb, Hg y Sn) (Hadjispirou et. al., 1998). 
La tabla 6.2 muestra los niveles usados para la clasificación del OSI y en la 6.3 se 
presentan los niveles de OSI obtenidos para los sedimentos de los sitios estudiados.  
Tabla 6.2. Clasificación de sedimentos en función del índice sedimentario orgánico (OSI) 
(según Hou et al. 2014) 
 Grado Tipo 
< 0,05 I Limpio 
≥0,05 <0,20 II Relativamente limpio 
≥0,2<0,5 III Contaminación leve 
≥0,5 IV Contaminación 
Se observa, salvo en S3 que se encuentra relativamente limpio, una contaminación 
orgánica leve en los sitios de la cuenca alta (Tabla 6.3). El nivel de contaminación en S1 podría 
ser debido a la gran actividad fotosintética que hay en el curso de agua, por ser un arroyo 
somero, lo que origina una presencia de Carbono particulado importante, el cual sedimenta en el 
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El sitio S5, al ser un lugar de acumulación, por escorrentía, de material humificado 
presenta un menor nivel de contaminación que los de la cuenca media y baja (S2, S6 y S7) 
debido a la presencia de materia orgánica estable.  
Tabla 6.3. Niveles de OSI obtenidos para los sedimentos de los sitios en estudio 
Sitio OSI 
  Arroyo Morales
S1 0,34 
S2 2,25 






Dado que S2 se encuentra bajo la influencia de vertidos industriales y del relleno 
sanitario de González Catán (capítulo 4), conforma el grupo de sedimentos de mayor 
contaminación orgánica junto con los correspondientes a los dos sitios del Riachuelo (S6 y S7) 
(Tabla 6.3). 
De los resultados obtenidos cabe señalar que el OSI ha servido para diferenciar orígenes 
autóctonos de la materia orgánica, así como la influencia antrópica, cuyo efecto no es fácilmente 
deducible a partir de la relación C/N. 
6.3.2. Contenido de ácidos húmicos y fúlvicos en cada uno de los sitios 
En la Tabla 6.4 figuran los valores de las concentraciones de C en ácidos húmicos y 
fúlvicos (g C kg-1 sedimento) y la proporción de C orgánico total que corresponde a cada uno. 
Cuando se consideran los sedimentos de todos los sitios, se ha establecido la existencia 
de correlación positiva entre el C de los ácidos húmicos y el Corg total (R2: 0,71 p<0,05); la 
cual aumenta (R2: 0,82 p<0,05) si no se tienen en cuenta en los datos al sitio S6, donde es muy 
importante la acumulación de materia orgánica y las condiciones de fuerte reducción existentes 
no permiten una mineralización posterior.  
No se ha encontrado una relación lineal entre los ácidos fúlvicos y el Corg total, 
resultado que puede deberse a la mayor solubilidad de estos y a su posible movilización hacia la 
columna de agua, lo que hace que su distribución en los sedimentos sea más variable que la de 
los húmicos. Estos resultados, concordantes con los de diversos investigadores, hacen que 
algunos autores estudien el origen de la materia orgánica, y su variación en los sedimentos a lo 
largo del tiempo, considerando sólo los ácidos húmicos que constituyen la fracción más estable 
(Giani et al., 2010). 
Las relaciones entre el contenido de C de los ácidos húmicos (CH) y el correspondiente 
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a la materia orgánica total (Corg) obtenidas en este trabajo, variaron entre 4,0 y 15 % (Tabla 
6.4) similares a las obtenidas por Nriagu y Coker (1980) en sedimentos del lago Ontario. Pero 
tanto en S3 como en S4 la proporción de materia orgánica correspondiente a ácidos fúlvicos 
(CF), resultó mayor a la de los ácidos húmicos, similarmente a la observada por Rea et al. 
(1980) en sedimentos del lago Michigan y por Hou et al. (2014) en el lago Dalinouer, y 
contrario a lo indicado por Nriagu y Coker (1980) y otros autores en sedimentos de otros 
ambientes (Y. Zhang et al., 2014). 
Tabla 6.4. Concentraciones de C en ácidos húmicos y fúlvicos (g C kg-1 sedimento) y 
proporción de C orgánico total (Corg) de cada uno de ellos en los sedimentos de cada sitio 
de estudio 
Sitio CH  CF CH/Corg CF/Corg CH/CF 
 
 Arroyo Morales
S1 1,93 ± 0,03Aa  1,1 ± 0,03Ad  0,107 0,061 1,75 
S2 2,25 ± 0,05Ab  1,8 ± 0,1Bc  0,0455 0,036 1,25 
 
Cauce principa  l
S3 0,47± 0,02Ac  3,4 ± 0,02Ba 0,047 0,34 0,138 
S4 0,84 ± 0,05Ad 3,1 ± 0,1Bb  0,0426  0,152 0,28 
S5 1,37± 0,07Ae  0,84± 0,05Bde  0,0395 0,0242 1,63 
S6 10,55± 0,15Af  3,07± 0,07 Bb 0,109 0,0317 3,44 
S7 4 ± 0,18Ag  0,6 ± 0,1Be  0,0447 0,0067 6,67 
Letras distintas en cada fila (sitio) (mayúsculas) y en la misma columna (minúsculas) indican diferencias 
significativas (p<0,05). CH: Carbono de ácidos húmicos, CF: Carbono de ácidos fúlvicos, Corg: Carbono 
orgánico total  
Una relación CH/CF por debajo de 1 indica un escaso desarrollo de la estructura 
molecular húmica (Hou et al., 2014). Valores de esa magnitud se encontraron en este trabajo en 
la cuenca alta del Río Matanza (Tabla 6.1) en S3 que es un sitio de materia orgánica autóctona 
con poca contaminación orgánica como se observó en la determinación del OSI, y en S4, que 
también presenta materia orgánica con mayor origen fitoplanctónico. En el caso del sitio S1, 
ciertas alternancias observadas en ciclo de humedad y sequía (como se mencionará en el 
capítulo 8), pueden generar deposición de ácidos húmicos, o mayor degradación de los fúlvicos, 
por lo que la relación es más similar a la existente en zonas con mezcla de materia orgánica de 
diferentes orígenes. Además es muy importante la presencia de sólidos en suspensión en las 
aguas del sitio, los cuales pueden depositarse pese a la pendiente, por la presencia en el cauce, 
en la época de primavera-verano, de macrófitas de hábito emergente.  
En el caso de los dos sitios ubicados en el cauce del Riachuelo, los contenidos de 
carbono en los ácidos húmicos representan un porcentaje menor del contenido total de materia 
orgánica que en los sedimentos del resto de la cuenca. De ello cabe deducir que la elevada 
contaminación de los sedimentos del Riachuelo podría estar formada por una mezcla orgánica 
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no húmica fácilmente oxidable (Figuras 6.5 y 6.6) que podría estar relacionada con compuestos 
antrópicos.  
 
Figura 6.5: Variación de los contenidos (mg C.g sed-1) de Carbono en ácidos húmicos (CH) 
y en ácidos fúlvicos (CF) en los sedimentos a lo largo del cauce principal. 
También se observa una mayor disminución de la incidencia en el Corg de la fracción 
húmica de mayor peso molecular en los sedimentos del Arroyo Morales comparando S1 con S2 
(Tabla 6.2), lo que podría estar relacionado con la presencia de materia orgánica fresca 
antrópica, como se deduce de la relación C/N (Tabla 6.1). 
Tremblay y Gagne (2007) encontraron mayores valores de las fracciones húmicas en 
sedimentos del estuario de St. Lawrence que los encontrados en este trabajo en los sitios de la 
cuenca alta (4–28 % para ácidos húmicos y 2–14 % para ácidos fúlvicos); siendo siempre mayor 
la proporción de ácidos húmicos, este estuario tiene un gran aporte de materia orgánica terrígena 
(Giani et al., 2010). Esto mismo se observa en los sedimentos de la cuenca media y baja del 
cauce principal del Matanza y el Riachuelo (S5, S6 y S7) y en la baja del Arroyo Morales (S2) 
(Tabla 6.4 y Figura 6.6). 
Los resultados correspondientes a la cuenca alta, opuestos a los observados por 
diferentes autores, y el bajo grado de humificación que se ha obtenido en este trabajo para los 
sedimentos de S3 y S4, pueden deberse a la mayor presencia de materia orgánica autóctona en 
toda esta zona.  
Los valores obtenidos en los sedimentos de los sitios S3 y S4 son similares a los 
encontrados por Barros y Iorio (2000) en la cuenca del Río Reconquista (Figura 5.1); donde, en 
el Arroyo La Choza, perteneciente a la zona rural de esa cuenca que recibe fundamentalmente 
aportes de materia orgánica autóctona, el contenido de ácidos fúlvicos fue mayor que el de 
ácidos húmicos; produciéndose una inversión en esta relación en los sedimentos que se 
encuentran en zonas debajo de la Presa Roggero del río Reconquista, antes de entrar a la zona 
urbana, donde hubo mayor humificación debido a la fuerte oxigenación. En diversas fuentes 
bibliográficas se han puesto de manifiesto comportamientos parecidos en cursos de agua con un 
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importante nivel de oxigenación. Nikanorov y Stradomskaya (2006) observaron en sedimentos 
de cuerpos de aguas dulces no contaminados que las fracciones húmicas correspondían a valores 
comprendidos entre un 40 y un 70% de la cantidad total de las sustancias orgánicas de los 
sedimentos. Observaron también relaciones CH/CF entre 1 y 6; siendo mayor la concentración 
de húmicos debido al alto grado de humificación que se encontraba en los sitios estudiados. 
 
Figura 6.6: Variación de la relación entre el C correspondiente a cada fracción húmica  
(CH y CF) y el contenido total de carbono orgánico(Corg t) en los sedimentos del cauce 
principal. 
Para obtener información complementaria, se estudió la composición de las sustancias 
húmicas a diferentes profundidades (0-2; 2-4 y 4-8 cm) en los sedimentos de S3; habiendo 
comprobado que siempre es mayor la fracción de ácidos fúlvicos. Esto, así como el color claro 
observado de los ácidos húmicos de bajo peso molecular (Figura 6.7) hace suponer que los 
ácidos fúlvicos migraron desde la zona superficial del sedimento a las capas más profundas. 
Estos resultados son similares a los encontrados por Iorio (2010) en un Natracuol de la Pampa 
Deprimida, en el que se detectó también disminución en profundidad de la relación C/N, debido 
al aumento de la proporción de componentes nitrogenados causada por la migración ya 
mencionada. 
El sitio S5 es una zona de acumulación con malas condiciones para la humificación. La 
deposición de sedimentos protege a la materia orgánica enterrada de los oxidantes presentes en 
capas de agua sobreyacentes (Fernandes et al., 2011). Por tanto la presencia de ácidos húmicos 
se explica fundamentalmente por la deposición del material de escorrentía y no por formación in 
situ, esto también se confirma por los altos valores de la relación C/N de los sedimentos (Tabla 
6.1). También en S5 se observó un aumento de la conductividad eléctrica en el agua, lo cual 
produce la coagulación de los ácidos húmicos y fúlvicos de manera diferencial, contribuyendo a 
su acumulación (Bargiela y Iorio, 2010; Kloster et al., 2013). Esta situación se manifestó en 
otras zonas de la cuenca con variaciones de salinidad, evidenciándose por la disminución de los 
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complejos organometálicos disueltos. (Bargiela et al., 2006). 
Otros autores (Buffle y Lepard, 1995; Baalousha et al., 2006) también pusieron de 
manifiesto coagulaciones diferenciales, como las observadas en esta cuenca. En un estuario, la 
mayor parte de los ácidos fúlvicos coagulan a una salinidad mayor del 0,4%, y su eliminación se 
atribuye a su adsorción sobre partículas en suspensión y posterior coagulación. Las partículas de 
tamaño mayor de 1 µm pueden coagular directamente pero representan solamente una pequeña 
fracción del total. La relación C/N observada por Buffle y Lepard (1995) y Baalousha et al. 
(2006) va de 15 a 11 entre salinidades de 2,5 y 3,5%, lo que indica un incremento de materia 
orgánica autóctona en la fase sólida. La materia orgánica acuagénica, de menor peso molecular, 
parece solo sufrir un proceso de dilución y su precipitación, incluyendo los ácidos fúlvicos, es 
despreciable cuando la salinidad es menor del 0,1%. 
 
Figura 6.7: Variación de los colores de las fracciones húmicas obtenidas a diferentes 
profundidades en los sedimentos de S3. 
En el caso de los sitios con mayor concentración de ácidos húmicos, que representan 
menor proporción de la materia orgánica total del sedimento (S2, S6 y S7), no se descarta la 
presencia de una proporción importante de huminas especialmente en profundidad, tal y como 
detectaron Tremblay y Gagne (2007) el estuario de St. Lawrence.  
La humina es la fracción mayoritaria de la materia orgánica refractaria en sedimentos, 
puede contener ácidos húmicos unidos a la fracción mineral que no se puede extraer, o con un 
gran contenido de carbono que será insoluble en bases y también puede contener residuos 
vegetales y el denominado black carbon. 
Últimamente se considera que las huminas no son ni un precursor, ni un producto de 
transformación de los ácidos húmicos y fúlvicos, sino una entidad que no satisface las 
definiciones operacionales de una sustancia húmica, ya que en algunos casos resulta materia 
orgánica preservada, por lo que el estudio de las huminas es de gran interés para el análisis del 
almacenamiento de C en los sedimentos (Mylotte et al., 2015). 
6.3.3. Análisis por espectroscopía infrarroja de las distintas fracciones 
Para el estudio estructural y analítico de las moléculas, el segmento más interesante del 
espectro infrarrojo es la región media, comprendida entre 4000 y 400cm-1 (Sakellariadou, 2006). 
Sin embargo, pueden producirse solapamientos espectrales y ensanchamiento de las bandas, ya 
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que las sustancias húmicas son una mezcla heterogénea y compleja, lo que dificulta la 
identificación e interpretación de las firmas espectrales.  
La asignación de las bandas correspondientes a los espectros IR se efectuó siguiendo las 
indicaciones de Bellamy (1975), adaptadas por Iorio (1999). 
Las principales bandas y picos de absorción son:  
 Una banda ancha a 3100-3600 cm-1 correspondiente a OH y NH unidos por puente de 
H. Una disminución en la intensidad de esta banda puede deberse a que el oxígeno de 
los grupos -OH fenólicos esté involucrado en uniones metálicas. 
 Un pico de absorción débil a 3000-3100 cm-1 correspondiente a tensiones de enlaces 
C-H aromáticos. 
 Una banda a 2800-3000cm-1 con intensidad media que corresponde a tensiones de 
enlaces C-H alifáticos.  
 Un pico a 1710 cm-1 (tensiones de C=O de carboxilos y de carbonilos cetónicos); la 
reducción de la intensidad de esta banda puede atribuirse a la presencia de la mayoría 
de estos grupos estén presentes en forma de sales, lo que se evidenciaría por la 
aparición de nuevas bandas intensas a 1640-1620 cm-1 y 1400 cm-1 atribuibles a 
vibraciones antisimétricas y simétricas del ion COO-. 
 En la región comprendida entre 1600 y 1660 cm-1 la absorción puede deberse a 
vibraciones C=C aromáticas, C=O de amidas secundarias (banda I de amidas), 
estructuras cetónicas conjugadas y los anteriormente mencionados COO- 
antisimétricos. La intensidad de la absorción en esta región tiene una relación inversa 
con el contenido de HCOO y directa con la intensidad del color de las sustancias 
húmicas. 
 Un pico u hombro a 1490-1590 cm-1: deformación NH2 y tensiones C=N de amidas 
(banda II de amidas) 
 A 1420 cm-1 es posible encontrar la banda III de amidas, correspondiente a las 
tensiones C=N de amidas primarias. 
 Una banda a 1300-1500 cm-1: deformación de la unión CH alifática 
 La fuerte absorción a 1200 cm-1 que tiene una relación directa con la intensidad de la 
banda a 1710-1720 cm-1, es factible asignarla a estiramientos CO y deformaciones OH 
de los grupos COOH, fenoles, éteres aromáticos y esteres. 
 Una banda aguda a 1130-1080 cm-1 que se puede atribuir a vibraciones metal oxigeno 
de hidroxilatos en complejos de los ácidos húmicos y fúlvicos e iones metálicos, tales 
como Cu(II), Fe(III), Zn(II), etc.. 
Los resultados obtenidos en los sitios de estudio de este trabajo muestran que, 
comparando entre sí los espectros correspondientes a los ácidos fúlvicos, se observa que la 
banda a 3400 cm-1 tiene una intensidad importante en todos los sitios (Figuras 6.8, 6.9, 6.10, 
6.11, 6.12, 6.13, 6.14).  
En el sitio S5 se observa una mayor resolución en el solapamiento de esa zona de 
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absorción, debido a la formación de los complejos metálicos que elimina los puentes hidrógeno 
(Figura 6.12). Los picos correspondientes a tensiones alifáticas a 2900 cm-1 se observan como 
hombros. 
 
Figura 6.8: Espectros IR de los ácidos fúlvicos de S1. 
 
Figura 6.9: Espectros IR de los ácidos fúlvicos de S2. 




Figura 6.10: Espectros IR de los ácidos fúlvicos de S3. 
 
Figura 6.11: Espectros IR de los ácidos fúlvicos de S4. 
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Figura 6.12: Espectros IR de los ácidos fúlvicos de S5. 
 
Figura 6.13: Espectros IR de los ácidos fúlvicos de S6. 
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Figura 6.14: Espectros IR de los ácidos fúlvicos de S7. 
En el caso de los ácidos húmicos (Figuras 6.15, 6.16, 6.17, 6.18, 6.19, 6.20, 6.21) 
también se puede apreciar la banda a 3400 cm-1 con intensidades altas. Las tensiones alifáticas, a 
2900cm-1, a diferencia de los espectros correspondientes a los ácidos fúlvicos, son picos 
definidos de mayor importancia y resolución en los sitios de la cuenca baja, lo que permite 
concluir que los ácidos húmicos son más alifáticos. 
 
Figura 6.15: Espectros IR de los ácidos húmicos de S1. 
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Figura 6.16: Espectros IR de los ácidos húmicos de S2. 
 
Figura 6.17: Espectros IR de los ácidos húmicos de S3. 
Ácidos húmicos altamente alifáticos, como los observados en S5, S6 y S7, se detectaron 
en lodos cloacales y en suelos contaminados con residuos orgánicos y además en ríos 
contaminados (Mansuy et al., 2001; Song et al., 2001, Polak et al., 2009). Mengchang et al. 
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(2008) encontraron señales de mayor alifaticidad en sedimentos del lago Taihu, un lago somero 
con un alto nivel de contaminación y eutroficación. Los resultados obtenidos por los autores 
anteriormente mencionados son coincidentes con los correspondientes a los de estos sitios de la 
cuenca baja, con características de contaminación orgánica. 
 
Figura 6.18: Espectros IR de los ácidos húmicos de S4. 
 
Figura 6.19: Espectros IR de los ácidos húmicos de S5. 
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La banda a 1710 cm-1, en forma de hombro, es característica de ácidos húmicos 
terrestres (Sakellariadou, 2006), lo que confirmaría la presencia de materia orgánica de este 
origen, depositada por escorrentía tanto en S2 como en S5 y los sitios del Riachuelo (Figuras 
6.16, 6.19., 6.20, 6.21) 
 
Figura 6.20: Espectros IR de los ácidos húmicos de S6. 
 
Figura 6.21: Espectros IR de los ácidos húmicos de S7 
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En los ácidos húmicos, la formación de complejos metálicos es importante en todos los 
sitios pero, teniendo en cuenta los altos niveles de materia orgánica en la cuenca baja, los sitios 
de unión no se encuentran saturados por lo que se observan, tanto los picos de tensiones de C=O 
de carboxilos y de carbonilos cetónicos a 1710 cm-1 y los correspondientes a vibraciones 
antisimétricas y simétricas del ion COO- a 1640 cm-1 y 1400 cm-1. En los sedimentos de la 
cuenca alta las absorciones correspondientes a carboxilos son débiles o despreciables, 
mostrando una mayor proporción de sitios complejados. Esto se debe a que, a pesar de los 
niveles de metales no tan elevados, como se indicó en el capítulo 5, tampoco son altos los 
contenidos de materia orgánica, por lo que la cantidad total de sitios complejantes existentes 
están casi saturados (Perobelli Ferreira et al., 2013) 
Los ácidos fúlvicos, excepto en las muestras de S5 (Figura 6.12), presentan evidencia de 
carboxilos sin complejar. Esto se debe a una mayor presencia, en esta fracción, de sitios que no 
se llegan a saturar. 
En el sitio S1 se obtuvieron, además de los espectros IR de las fracciones húmicas del 
perfil completo de los sedimentos (Figuras 6.8 y 6.9), los de las fracciones húmicas de la capa 
de 0-2 cm desde la interfase con la columna de agua, los cuales se compararon con los 
correspondientes a las sustancias húmicas de los suelos de los alrededores, estudiados en un 
trabajo anterior por Barros y Iorio (2000) y Bargiela y Iorio (2008). Ambos pares de espectros 
mostraron presencia de carboxilatos involucrados en la formación de quelatos y sales con iones 
metálicos, lo que permitió deducir que podrían proceder de los fertilizantes (De Siervi et al., 
2005).  
Una característica diferencial entre las sustancias húmicas de los sedimentos 
superficiales y las de los suelos de los alrededores fue el color, siendo mucho más claros los 
correspondientes al cauce del río. Puesto que es una zona de escasa sedimentación se puede 
suponer que, en este sitio, las sustancias húmicas sedimentarias son fundamentalmente 
productos “in situ” y no sólo procedentes de deposición de los ácidos húmicos y fúlvicos 
terrestres (Artemyev, 1996; Rashid, 1985), lo cual generaría compuestos de menor tamaño 
molecular y menos condensado. (Devesa Rey y Barral, 2012). 
Los espectros IR en S3 son similares a los de S1. La semejanza de los espectros de los 
ácidos húmicos con los de los ácidos fúlvicos de los sedimentos de mayor profundidad, 
especialmente en la capa comprendida entre 4 y 8 cm, refuerza la hipótesis anteriormente 
indicada acerca de que estos últimos migraron desde profundidades superiores, comenzando un 
lento proceso de humificación. 
En un trabajo previo (Bargiela y Iorio, 2008) se compararon los espectros obtenidos 
para la capa superior de los sedimentos (0-2 cm) de S5 con los correspondientes al del plano 
aluvial; observándose una gran similitud entre los espectros de los ácidos húmicos, aunque 
existen diferencias entre los de los ácidos fúlvicos. La semejanza encontrada permite deducir 
una deposición reciente de esa capa superficial, en la que no se pudo producir una diagénesis tan 
importante como para diferenciar la materia orgánica en condiciones redox distintas. Los ácidos 
fúlvicos, de menores pesos moleculares y más susceptibles para ser modificados, debido a una 
mayor presencia de grupos funcionales, comenzaron ya a diferenciarse.  
Por otra parte, se observó una migración diferencial en la columna de agua de los 
componentes más ligeros que no llegaron a depositarse (Bargiela y Iorio, 2008), resultado 
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acorde con la correlación observada entre el contenido de carbono orgánico total y el 
correspondiente a los ácidos húmicos, inexistente con el carbono de ácidos fúlvicos, como fue 
discutido previamente en el apartado 6.3.2. 
Se observó la presencia de picos indicativos de grupos NH de amidas de 1590 a 
1540cm-1, en los sitios de la cuenca baja de ambas subcuencas (Arroyo Morales y cauce 
principal), correspondientes a materiales proteicos, que muestran una absorción más fuerte en 
ácidos húmicos que en ácidos fúlvicos (Figuras 6.10, 6.17, 6.18, 6.19, 6.20, 6.21). Este tipo de 
estructuras se han detectado en la fracción hidrofóbica de los tratamientos de efluentes de agua 
residual (Lingbo et al., 2005), lo que se interpretó como un indicador de actividad microbiana 
intensa.  
El N orgánico, en las sustancias húmicas, se encuentra mayoritariamente como grupos 
amida, probablemente provenientes de proteínas que se habrían unido como productos de 
condensación. Algunos autores (Lingbo et al., 2005; Mylotte et al., 2015) sugirieron que la 
preservación de las proteínas en los ácidos húmicos se atribuye a su encapsulamiento en 
dominios hidrofóbicos de éstos ácidos, tipo de absorción que fue encontrada en sedimentos del 
arroyo Cañuelas (Figura 4.2) de esta misma cuenca, los cuales están afectados por la descarga 
de los efluentes cloacales. 
En S4, las absorciones detectadas pueden estar relacionadas con la baja degradación de 
esa zona, tal y como se observó en la relación CH/CF, y con la predominancia de materia 
orgánica fitoplanctónica detectada en la relación C/N. 
La presencia de picos proteicos con sus correspondientes grupos funcionales 
nitrogenados, influye en la relación con los metales.  
La fuerte intensidad del pico a 1130-1080 cm-1, indica la presencia de hidroxilatos, lo 
que confirma que los ácidos fúlvicos se encuentran como sales metálicas. Esta banda se 
encuentra ampliada a causa de absorciones atribuibles a hidratos de carbono (Figuras 6.18 y 
6.20) En los ácidos húmicos de la cuenca baja (Figuras 6.19 y 6.21) se aprecian menores 
intensidades de absorción, lo que podría relacionarse con la menor cantidad observada de 
complejos metálicos formados con esta fracción de materia orgánica. Además, debido a esa 
menor intensidad se pueden distinguir picos correspondientes a la presencia de restos de 
polisacáridos, asociados a los residuos antrópicos y procedentes de efluentes de destilería 
(Lingbo et al., 2005, Mecozzi y Pietrantonio, 2006).  
6.3.4. Análisis espectroscópico UV-Visible 
En las figuras 6.22 y 6.23 se representan los espectros de las sustancias húmicas de 
todos los sitios. 
Dichos espectros carecen de rasgos distintivos y la intensidad decrece de manera 
consistente de 210 a 770 nm, lo cual coincide con los resultados obtenidos por diversos autores 
(Chin et al., 1994; J. Chen et al., 2002; Giovanela et al., 2010; Wang et al., 2015); observándose 
también un hombro discreto alrededor de 270-280 nm en todas las muestras analizadas. 
Según diversos autores, las transiciones electrónicas en esa zona se deben al 
solapamiento de absorbancias de un gran número de cromóforos presentes en el núcleo húmico 
(Peuravori y Pihlaja, 1997; Fooken y Liebezit, 2000; Giovanela et al., 2010), principalmente 
arenos fenólicos, ácidos benzoicos, derivados de anilinas, polienos e hidrocarburos aromáticos 
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Figura 6.22: Espectros UV-Vis de las fracciones orgánicas de los sedimentos de los sitios 1, 
2, 3 y 4 
Por otra parte, la absorbancia en la región visible es más complicada de explicar, aunque 
algunos autores han sugerido que podría estar principalmente relacionada con la conjugación 
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como debida a la presencia de complejos metálicos y/o complejos dador aceptor inter o 





Figura 6.23: Espectros UV-Vis de las fracciones orgánicas de los sedimentos de los sitios 5, 
6 y 7. 
En las tablas 6.5 y 6.6 figuran los datos de la relación E4/E6 y el coeficiente ∆log K 
para ácidos húmicos.  
Las relaciones E4/E6 (Tabla 6.5) muestran, en algunos casos, valores elevados con 
respecto a los encontrados normalmente en la bibliografía. Para ácidos húmicos Y. Chen et al. 
(1977) determinaron que el rango era entre 5,44 y 5,7; y para ácidos fúlvicos entre 8,88 y 9,9, y 
Kukkonen (1992) estableció valores de 3,8 a 5,8 y de7,6 a 11,5 respectivamente. 
Por otra parte, los datos de Giovanela et al. (2010) fueron de entre 5,64 y 7,80 para los 
ácidos húmicos de sedimentos de la microcuenca del Arroyo Marrecas en el Estado de Rio 
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superficiales de un estuario variaron entre 7,64 y 17,95, valores similares a los encontrados en 
este trabajo. 
Tabla 6.5. Relaciones E4/E6 para ácidos húmicos y fúlvicos de los diferentes sitios 
Sitio Ácidos fúlvicos Ácidos húmicos 
S1 3,59 10 
S2 4,1 3,5 
S3 1,59 5,09 
S4 5,8 5,3 
S5 3,4 5,5 
S6 6,08 4,89 
S7 9,33 6,98 
Generalmente la relación E4/E6 disminuye con el aumento del peso molecular y el 
contenido de los anillos aromáticos condensados y es esperable que aumente con un incremento 
en el contenido de oxigeno (Y. Chen et al., 1977; Liu et al., 2010). 
Altos valores de E4/E6 para algunas fracciones de ácidos húmicos y fúlvicos son 
indicativos de un núcleo aromático pobremente desarrollado y de una estructura más alifática. 
(Rashid, 1985). Antonelli et al. (2001) encontraron valores de 15,80 para la fracción de ácidos 
fúlvicos, cuyo rango de pesos moleculares se encuentra entre 0,5 a 3 kiloDalton en sedimentos 
del río Arno. Fong y Mohamed, (2007) recogieron datos de relaciones E4/E6 en muestras de 
diferentes orígenes y encontraron un rango entre 2,4 y 9,5 para ácidos húmicos y entre 1,9 y 
22,0 para los fúlvicos. 
Una relación E4/E6 alta puede ser debida a altas tasas de sedimentación, ya que la 
materia orgánica así depositada no se transforma completamente en humus, porque 
probablemente las transformaciones microbianas no avanzan a un óptimo nivel (Rashid, 1985).  
Los valores de E4/E6 de los ácidos húmicos en S1 permiten confirmar el origen 
autóctono, con precursores poco condensados. Los ácidos fúlvicos depositados en los 
sedimentos del cauce son pues los de mayor peso molecular.  
En S2, la materia orgánica es una mezcla de autóctona y alóctona, más humificada y 
fresca, por ser una zona de sedimentación, como se discutió al estudiar las relaciones C/N, por 
lo que las fracciones orgánicas tienen mayor polimerización debido a su origen terrestre.  
En S2, los niveles de conductividad eléctrica encontrados en el agua (2447 µS.cm-1) 
fueron similares a los obtenidos en otros muestreos en S5, relacionados con vertidos 
contaminantes (Bargiela et al., 2006). El aumento de la conductividad eléctrica con respecto a la 
de zonas aguas arriba de la cuenca en S1 (650 µS.cm-1) produce la coagulación de los ácidos 
húmicos y fúlvicos de manera diferencial; contribuyendo a su acumulación en el sedimento, 
comportamiento que concuerda con lo expresado por otros autores (Kraepiel y Chiffoleau, 
1997; Benner y Opsahl, 2001; Baloousha et al., 2006; Mari et al., 2012). Esta situación como ya 
ha sido mencionada en el estudio de las relaciones de carbono en el apartado 6.3.2., se puso de 
manifiesto en otras zonas de la cuenca con variaciones de salinidad, reflejándose en una 
Caracterización de las fracciones de la materia orgánica de los sedimentos del cauce 
146 
disminución de los complejos organometálicos disueltos (Bargiela et al., 2006). 
En S3 también la conductividad eléctrica es alta, tanto en el sedimento como en las 
aguas y este factor, junto con un estado oxidado del sedimento (Eh: 52,33, Tabla 5.6) contribuye 
a la condensación y al grado de humificación, tanto de ácidos húmicos como fúlvicos. 
Analizando un perfil de la zona en profundidad se encontró un aumento en el peso de los ácidos 
fúlvicos hacia capas subsuperficiales y menor condensación en los ácidos húmicos. 
Los mayores valores de E4/E6 para los AH de S6 y S7 pueden relacionarse con las 
condiciones de anoxia que darían lugar a la disminución de la actividad microbiana y, en 
consecuencia, los procesos de mineralización y humificación se harían más lentos (Fernandes et 
al., 2011). Ello podría explicar la causa de que en los sedimentos de esos dos sitios los 
contenidos de carbono en AH (y también de carbono total y de otras fracciones) sean los 
mayores y, sin embargo, su estructura sea más sencilla. Calace et al. (2005) consideraron que 
valores para ácidos húmicos entre 4,5 a 5,0 indican estructuras más alifáticas de estos 
compuestos, resultado que coincide con lo observado en los espectros IR de S6 y S7 (Figuras 
6.19 y 6.21)  
De acuerdo con Kumada (1987), el grado de condensación de los ácidos húmicos 
aumenta con la disminución del coeficiente ∆log K que puede utilizarse para obtener una 
clasificación de los ácidos húmicos y que, en general, se agruparon en cuatro clases diferentes: 
A, B, Rp y P.  
Los ácidos húmicos tipo A no presentan bandas características de absorción y los 
valores de ∆logK son menores a 0.60. Los de tipo B tienen un “hombro” débil entre 270-280 nm 
y valores de ∆logK entre 0,60 y 0,80. En el caso del tipo Rp presentan el mismo espectro que 
los del tipo B con mayores valores de ∆logK (entre 0.80 y 1.10). Finalmente, los ácidos 
húmicos con absorciones características en la región visible a 615, 570 y 450 nm son 
considerados de tipo P (Giovanela et al., 2010). 
Tabla 6.6. ∆log K para ácidos húmicos y fúlvicos de los diferentes sitios y clasificación de 
los ácidos húmicos según Kumada (1987). 
Sitio Ácidos fúlvicos Ácidos húmicos Clasificación 
S1 0,593 1,052 Rp 
S2 0,683 0,817 Rp 
S3 0,260 1,014 Rp 
S4 0,808 0,886 Rp 
S5 0,632 0,907 Rp 
S6 0,802 0,757 B 
S7 0,875 0,909 Rp 
Los ácidos húmicos de todas las muestras estudiadas (Tabla 6.6), excepto los 
procedentes de S6 (donde un menor valor de ∆logK los clasifica como de tipo B) son de tipo 
Rp, lo que mostraría un alto nivel de materia orgánica poco humificada en todos los sedimentos 
(Santín et al., 2009). Además S6 es un sitio de acumulación y eso podría dar lugar a un aumento 
en la condensación.  
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6.3.5. Características ácido-base de los sedimentos 
En general la cantidad máxima de cualquier ion metálico que puede unirse a las 
sustancias húmicas es aproximadamente igual al contenido de grupos funcionales ácidos, 
fundamentalmente carboxilos (Aiken et al. 1985). Las sustancias húmicas tienen una capacidad 
de intercambio iónico considerable en un intervalo típico entre 4-14 mmol/gC 
fundamentalmente de grupos carboxilos e hidroxilos fenólicos (Sardessai, 1989; Janat 2002; 
Anuradha et al., 2011). 
Las figuras 6.24 y 6.25 muestran las curvas de valoración ácido base de los ácidos 
húmicos y fúlvicos de todos los sitios estudiados. 
 
Figura 6.24: Curvas de valoración de los ácidos fúlvicos de los sedimentos de todos los 
sitios estudiados. 
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Comparando las formas de las curvas, se puede observar que los ácidos fúlvicos poseen 
mayor capacidad tampón que los húmicos en S1, S3, S5, S6 y S7. La ausencia de un punto de 
inflexión abrupto, o claramente definido en los ácidos húmicos de S2, S5 y S7, y en la fracción 
fúlvica de S6, puede deberse a la presencia de grupos fenólicos y carboxílicos con diferentes 
fuerzas de acidez, además del efecto electrostático debido a la acumulación de cargas sobre las 
macromoléculas orgánicas (Masini et al., 1998; Badr et al., 2012). Estos sitios tienen una alta 
influencia antropogénica, y orígenes mixtos de la materia orgánica, que colaborarían a esa 
heterogeneidad. 
De la forma que se realizó, la valoración desplaza los complejos de esfera externa 
relacionados con la capacidad de intercambio catiónico o de cinética rápida (Janat, 2002).  
En la tabla 6.7 figuran los contenidos de cada grupo ácido y los pKa correspondientes 
en las fracciones húmicas de los sedimentos de cada sitio estudiado. 
Tabla 6.7. Tipos y contenidos de cada grupo ácido (mmol.g-1) y sus características (pKa) 
en las fracciones húmicas de los sedimentos de cada sitio estudiado. 
Ácidos 







 pKa  mmol.g
-1
 pKa 
S1H 11,37  1,03  0,02 4,75  10,33 10,76 
S1F 8,03  0,68  0,56 5,08  6,79 10,49 
S2H 2,59  0,18  0,83 5,37  1,58 8,61 
S2F 4,92  0,08  0,03 3,17  4,81 10,30 
S3H 1,45  0,37  0,71 4,40  0,36 5,41 
S3F 5,56  1,83  0,18 3,85  3,55 9,97 
S4H 8,08  2,19  0,65 5,09  5,24 9,90 
S4F 14,04  2,65  0,407 5,48  10,98 11,78 
S5H 6,40  0,61  0,18 4,06  5,60 10,07 
S5F 17,00  1,49  0,04 4,26  15,47 11,03 
S6H 3,87  0,00  0,57 6,36  3,30 10,48 
S6F 4,98  1,11  0,48 5,12  3,40 7,56 
S7H 1,82  0,86  0,03 3,85  0,92 5,35 
S7F 30,57  2,26  0,44 4,15  27,87 11,11 
ATO: Acidez orgánica total, AS: Acidez fuerte, Aw: Acidez débil, Avw: Acidez muy débil. SiH ácidos 
húmicos del sitio i, SiF: ácidos fúlvicos del sitio i 
Los grupos ácidos en las sustancias húmicas conforman un continuo de protones 
disociables (Figuras 6.24, 6.25). La presencia de especies ácidas fuertes puede deberse a grupos 
carboxílicos en estructuras alifáticas cíclicas α-éter o α-éster, con dos o tres grupos funcionales 
electronegativos adicionales en posiciones adyacentes sobre el anillo ceto-ácido, o una 
estructura carboxílica aromática. Todas estas funciones dan cuenta de grupos ionizables con 
pKa < 3 (Masini et al, 2001) que en función del modelo estudiado en este trabajo se 
encontrarían en el grupo As. Valores de pKa de 5,61, o mayores, para grupos carboxílicos 
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asociados a Aw en el modelo considerado en este trabajo (Tabla 6.7), pueden reflejar 
interacciones locales en la macromolécula, así como un efecto de acumulación de carga negativa que 
influye sobre la fuerza de disociación de los protones (Masini et al. 2001; Badr et al., 2012). 
Los sedimentos del sitio S7 tienen la mayor proporción de grupos ácido fuerte en su fracción de 
ácidos húmicos, en detrimento de la proporción de grupos ácidos muy débiles (Avw) que es la menor, 
junto con la correspondiente a S3. La acidez débil (Aw) también corresponde a grupos carboxílicos (Tabla 
6.7) (Figuras 6.26 y 6.27). Los ácidos fúlvicos de S7 presentan el mayor contenido de grupos ácidos 
débiles que, en función de su pKa, se atribuyen a grupos fenilos, aunque también puede estar 
involucrando a aminas, en función de los espectros IR antes observados. 
 
Figura 6.26: Relación porcentual de los diferentes grupos ácidos en las fracciones húmicas 
de los sedimentos estudiados. 
Los OH fenólicos (considerados dentro del grupo Avw) también contribuyen a la acidez 
total y son los más abundantes en la fracción de ácidos húmicos en todos los sitios, excepto en 
S3 y S7, y en la fracción de ácidos fúlvicos de todos los sedimentos considerados, como se 
observa en las figuras 6.25 y 6.26. Se apreció correlación positiva entre la acidez total y la 
acidez muy débil, fenólica, (R2= 0,959 p<0,05). Según Anuradha et al. (2011) su contribución a 
la acidez total es mayor en sustancias húmicas de formación reciente, especialmente en las 
originadas en componentes lignificados de las plantas. Cuando se produce la oxidación, los 
fenoles se oxidan y eventualmente se forman los ácidos carboxílicos, cuyo contenido, por lo 
tanto, aumenta con la descomposición (Dudare et al., 2011). Algunos de los sustituyentes 
fenólicos pueden aumentar la acidez de los grupos, debido a la influencia de esos sustituyentes 
sobre las estructuras aromáticas. Los enoles, y otros grupos disociables ácidos, también 
contribuyen a la característica de la carga bajo condiciones alcalinas, representando un rango de 
fuerzas ácidas desde fuerte hasta muy débil. 
La presencia de compuestos poco lignificados puede disminuir el contenido de OH 
fenólicos, aunque sea materia orgánica poco humificada. Todo lo anterior está en concordancia 
con los resultados de Saito y Hayano (1980) que indicaron que el contenido de oxhidrilos 
fenólicos se relaciona con los orígenes de las sustancias húmicas (Liu et al., 2010). El bajo 
contenido de oxhidrilos fenólicos en aquellos sitios donde los pKa son menores puede atribuirse 
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Figura 6.27: Relación porcentual de los diferentes grupos ácidos en las fracciones fúlvicas 
de los sedimentos estudiados. 
En el caso del sitio S3, la materia orgánica es eminentemente fitoplanctónica y los 
ácidos húmicos tienen un gran porcentaje de alifaticidad (véanse los espectros IR 
correspondientes en el apartado 6.3.3); en S7 hay presencia de proteínas encapsuladas y 
compuestos biogénicos que no pueden humificarse debido a las condiciones de óxido reducción. 
Eso hace que, en el continuo de grupos funcionales, la acidez muy débil de ambos sea baja en 
contenido, con pKas que, en promedio, serían asimilables a carboxilos débiles o aminas fuertes, 
como indicaron Masini et al. (2001). Por ello, la distribución de fuerzas de acidez en estos sitios 
no se ajusta tanto al modelo de dos grupos ácidos. 
Los ácidos fúlvicos del sitio S6, donde también se detectó la presencia de proteínas 
encapsuladas y materia orgánica antrópica, presenta un pKa en el grupo Avw de 7,56 que está 
más asociado a aminas (Masini et al, 2001).  
6.4. Conclusiones 
La distribución de la materia orgánica se relacionó con los potenciales redox 
determinados en cada sitio y la posible deposición del material orgánico.  
Según las relaciones C/N de los sedimentos se observan orígenes diferentes de la 
materia orgánica sedimentaria, fundamentalmente autóctona (algogénica específicamente) en la 
cuenca alta, y mezcla con materia orgánica depositada de la escorrentía en los sitios de la 
cuenca media. En los lugares altamente contaminados de la cuenca baja se encuentran 
relaciones C/N explicables por un alto contenido de proteínas asociadas a las sustancias 
húmicas.  
El Índice Sedimentario Orgánico (OSI) sirvió para evaluar la influencia antrópica sobre 
la materia orgánica de forma más eficiente que la relación C/N. 
En las zonas de materia orgánica generada in situ (cuenca alta del cauce principal), se 
encontraron mayores contenidos de ácidos de menor peso molecular, con un bajo grado de 
humificación. La cuenca alta del arroyo Morales muestra presencia de material más humificado, 
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suspensión por las macrófitas en el cauce. 
El estudio de los espectros infrarrojos de las diferentes fracciones en los sitios 
estudiados, mostró la relación de la materia orgánica con los metales. Los ácidos fúlvicos, 
excepto en S1 y S5, presentan sitios de unión sin ocupar debido al más elevado contenido de 
grupos funcionales. La mayor saturación de uniones complejantes se encuentra asociada a los 
ácidos húmicos, a causa de la menor proporción de grupos funcionales presentes en esta 
fracción que en los ácidos fúlvicos.  
Se observaron características alifáticas propias de ácidos húmicos en zonas 
contaminadas. La presencia de grupos proteicos encapsulados en las fracciones orgánicas de los 
sitios de la cuenca baja está relacionada con compuestos procedentes de actividades antrópicas  
Los espectros UV-Vis de las fracciones orgánicas de los sedimentos presentaron 
características de material poco humificado en todos los sitios estudiados, excepto en la zona de 
acumulación correspondiente a la cuenca baja (S6) del cauce principal. 
Las características ácido base de las fracciones orgánicas mostraron especies ácidas 
fuertes y débiles que representan a grupos carboxilo. Se apreció heterogeneidad de los grupos 
funcionales en los sitios afectados por actividades antrópicas, tanto en el cauce principal como 
en el Arroyo Morales. La relación porcentual de grupos fenilo concuerda con el origen de la 
materia orgánica.  
Las constantes de acidez reflejan el origen fitoplanctónico en la cuenca alta del cauce 
principal y la presencia de compuestos biogénicos en la zona del Riachuelo. 
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7.1. Introducción 
Las sustancias húmicas juegan un papel importante en la distribución de los metales en 
las fases geoquímicas de los sedimentos. Las concentraciones de algunos de estos elementos en 
sustancias húmicas sedimentarias, aunque varían entre los diferentes ambientes, pueden ser 
importantes. (Wasserman et al., 1998; Hirata, 1992; De la Rosa et al., 2011; Da Fonseca et al., 
2013). En sedimentos anóxicos los sulfuros pueden competir con las fracciones orgánicas por la 
unión con los metales; afectando a su retención en el sedimento (Charriau et al., 2010; 
Marchand et al., 2011). 
Tal y como se ha mencionado anteriormente, ambos grupos de ácidos, tanto húmicos 
como fúlvicos, pueden unir metales por complejación o por mecanismos de intercambio iónico, 
pero las diferentes fracciones orgánicas tienen propiedades que generan comportamientos 
distintos. Los ácidos húmicos, que no son solubles a los pH naturales, pueden reducir el 
intercambio de los metales entre los sedimentos y el agua al complejar las especies metálicas; 
convirtiéndose en sumidero de contaminantes, pero cuando los que interaccionan son los ácidos 
fúlvicos aumenta la posibilidad de dispersión (Varshal et al., 2000; Van Zomeren y Comans, 
2007; Linnik, 2008; Linnik et al., 2008; Pantano et al., 2014). En general los compuestos de 
menor peso molecular afectan aproximadamente al 50% de los metales movilizables a la 
columna de agua, con contribuciones variadas de las fracciones de mayor peso, húmicas o 
fúlvicas; dependiendo de la naturaleza de las muestras y de los metales (Laborda et al., 2009; 
Šípková et al., 2014). 
Los orígenes de los metales en las sustancias húmicas pueden ser diversos (Nriagu y 
Coker, 1980; Okbah y Hamed, 2006), por ejemplo, algunos pueden haber sido constituyentes de 
los tejidos vegetales o animales de los cuales se forman las fracciones orgánicas, o pueden 
unirse a los compuestos húmicos durante los procesos metabólicos de los microorganismos 
sobre los detritos (Soto Jiménez y Paez Osuna, 2010).  
Además, la modificación de las condiciones físicoquímicas del ambiente acuático puede 
producir reacciones de intercambio con los metales solubles. Los cambios durante el transporte 
de los compuestos en suspensión, y las alteraciones posteriores a la deposición, pueden 
controlar las interacciones de las sustancias húmicas con los metales y delimitar los contenidos 
de estos elementos en los compuestos orgánicos (Soto Jiménez y Paez Osuna, 2010; Da Fonseca 
et al., 2013, Pantano et al., 2014) 
La formación de sales iónicas no es el único modo en la que los metales pueden 
reaccionar. También pueden formarse compuestos de coordinación en los que los ligandos 
orgánicos proporcionan el par electrónico para unirse. Muchos de los grupos funcionales, 
identificados como componentes de las moléculas húmicas, contienen átomos apropiados para 
actuar de ligandos dadores de electrones, como el nitrógeno y el oxígeno (Atalay et al., 2013).  
Las uniones de los metales a las sustancias húmicas pueden incluir sitios con fuerzas 
diferentes y, por lo tanto, formar complejos lábiles o inertes de acuerdo con la cinética de 
disociación (Wasserman et al., 1998; de la Rosa et al., 2011; Mao et al., 2015); dependiendo del 
sitio correspondiente y del metal que se une.  
Por todo ello, la afinidad de los metales por las sustancias húmicas es diferente (Milne 
et al. 2003; Šípková et al., 2014), por ejemplo los ligandos en los ácidos húmicos son altamente 
selectivos para un ion en particular (Cabaniss, 2010; Fuentes et al., 2013). 
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En función de todo este tipo de posibles reacciones, la estabilidad de los diferentes 
complejos o quelatos metálicos originados juega un papel muy importante.  
Otros factores que influyen en la cantidad de iones metálicos unidos por las sustancias 
húmicas son el pH, la fuerza iónica y el peso molecular (Christl et al., 2001; Plach y Warren, 
2012). Para un pH dado y una fuerza iónica determinada, los cationes trivalentes se unen en 
mayor cantidad que los divalentes; formando complejos de coordinación fuertes (Violante et al., 
2007; Fuentes et al., 2013; Laride, 2015). 
Por lo tanto la especiación de los metales unidos a las diferentes fracciones húmicas 
puede proporcionar una mejor comprensión de los mecanismos de la complejación del metal 
con la materia orgánica. 
También debe tenerse en cuenta que muchos de los metales determinados en las 
sustancias húmicas sirven como catalizadores de reacciones enzimáticas de los 
microorganismos sobre los compuestos orgánicos (Huljev, 1986, Filip y Demnerova, 2007). 
Por todo lo anterior el análisis de las propiedades de complejación de los metales traza 
de los ácidos húmicos, resulta cada vez más pertinente para el estudio del destino, transporte e 
inmovilización de los metales en el medio ambiente (Linnik, 2003; Soto Jimenez y Paez Osuna, 
2010; Da Fonseca et al., 2013). 
A partir de las anteriores consideraciones y con el objetivo de determinar la capacidad 
del sedimento para actuar como fuente o sumidero de los metales a través de su unión a la 
materia orgánica, se analizó la distribución de Cu, Cr, Ni, Pb y Zn en los ácidos húmicos y 
fúlvicos de los sedimentos de los diferentes sitios estudiados. 
7.2. Materiales y métodos 
Los contenidos de metales en cada una de las fracciones orgánicas, que fueron obtenidas 
según la metodología indicada en el capítulo 6, se determinaron por espectroscopía de absorción 
atómica (EAA) después de una digestión nítrico perclórica (5:2) de las sustancias húmicas.  
Según algunos autores, la extracción química de ácidos húmicos y fúlvicos puede 
redisolver metales intercambiables y asociados a los óxidos, lo que generaría una 
sobreestimación del contenido de metales en los ácidos fúlvicos (Donisa et al., 2003). Sin 
embargo Borůvka y Drábek (2004), en suelos altamente contaminados del plano aluvial del río 
Litavka, observaron que la fracción extraída de las formas intercambiables de los metales 
correspondía a la asociación de los metales con la materia orgánica; indicando que se podía 
utilizar este método sin separar primero las formas intercambiables y medir, tanto los complejos 
lábiles, como los inertes. Ésto no sucede tratando con HCl primero para eliminar los carbonatos 
según el método de la IHSS (Magi et al., 1997; Wasserman et al., 1998; de la Rosa et al., 2011). 
Con los resultados obtenidos, se calcularon factores de enriquecimiento (FE) para los 
metales (Nriagu y Coker, 1980; Hirata, 1992; Iorio et al., 1997, Okbah y Hamed, 2006); 
mediante la relación de la concentración de los metales en las sustancias húmicas con respecto 
al contenido total en los sedimentos asociados:  
FE = µg metal en fracción húmica/ g Carbono 
µg metal /g sedimento 
Los factores de enriquecimiento para cada metal permiten estudiar las diferentes 
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afinidades de cada uno de ellos por las sustancias húmicas (de la Rosa et al., 2011). 
7.3. Resultados y discusión 
El porcentaje de metales unido a las fracciones húmicas con respecto al contenido total 
en el sedimento (Figura 7.1) fue máximo para el Cu en todos los sitios estudiados (variando 
entre un 3,23 a 33,78%), seguido del Ni (0,06%-18,83 %), ambos con gran afinidad por la 
materia orgánica (Da Fonseca et al., 2013; Chakraborty et al., 2015). En el caso de los otros tres 
metales influye mucho el contenido total y la asociación a otras fracciones geoquímicas de los 
sedimentos, por ejemplo para el Zn (0,17% a 4,93%) su unión a los óxidos de hierro aún en 
ambientes anóxicos (Rendina y Iorio, 2012; Da Fonseca et al., 2013) o el Pb (0,59% a 5,3%) 
que se encuentra unido a carbonatos o sulfuros (Charriau 2010; Da Fonseca et al., 2013) El % 
de Cr es bajo (0,31% a 3,65%). Los valores menores fueron los encontrados en los sedimentos 
de los sitios correspondientes al Riachuelo donde, como se discutió en el capítulo 5, hay mayor 
concentración en el sedimento y además parte de este metal se ha encontrado en la fracción 


















Figura 7.1: Porcentaje del contenido total de metales en sedimentos asociados a las 
fracciones húmicas. 
Estos resultados no coinciden con los de Pantano et al. (2014) quienes estudiaron la 
interacción del Cr con las sustancias húmicas sedimentarias a lo largo de la cuenca del Río 
Grande y Turvo en Brasil, en donde los mayores porcentajes de metal asociado a la fracción 
orgánica se obtuvieron en la zona urbana, que era la que presentaba la mayor concentración de 
Cr sedimentario, lo cual podría estar relacionado con que la antigüedad de la contaminación en 
el Río Grande es menor que la correspondiente a los sitios analizados en este trabajo.  
Por lo tanto, en la cuenca del Río Grande está favorecida la asociación a fases más 
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móviles que las observadas en el Riachuelo, aunque con una capacidad de complejación tan alta 
(Pantano et al., 2014), que no permite su liberación desde el sedimento hacia el agua de los 
poros.  
Además la alifaticidad de los ácidos húmicos de los sedimentos que ha sido observada 
en la cuenca baja del Riachuelo puede dar lugar a sitios de unión débiles para el Cr, de acurdo a 
lo indicado por Kyziol et al. (2006). 
Los mayores porcentajes de Cu y Pb unidos a las sustancias húmicas respecto a los 
contenidos totales de los sedimentos se encontraron en S5 (Figura 7.1). El Ni, en el sitio S3, se 
une en mayor proporción a las fracciones orgánicas; observándose también en este sitio el 
mayor porcentaje de Cr unido a las sustancias húmicas. El mayor porcentaje de Zn se encontró 
en los sedimentos correspondientes a S6, donde hay mayor contenido del metal; siendo ésta, 
como ya se ha indicado, una zona de acumulación de materia orgánica y de contaminantes 
(Capítulo 5 y 6).  
Los menores porcentajes de todos los metales en las sustancias húmicas con respecto a 
los contenidos totales en los sedimentos se encuentran en el sitio S4 (Figura 7.1). Para poder 
explicar este resultado se compararon los sitios S4 y S3 porque pertenecen ambos a la cuenca 
alta del cauce principal y tienen características similares en cuanto al origen de la materia 
orgánica, lo que podría resultar en formas similares de unión a los metales. Esta comparación 
mostró que la cantidad de Corg en S3 (1%) es casi la mitad que en S4 (1,97%) (Tabla 6.1), pero 
la proporción de materia orgánica que corresponde a ácidos fúlvicos es menor en S4 que en S3 
(Tabla 6.4: CF/Corg para S3: 0,34; CF/Corg para S4: 0,152) y. sin embargo, los contenidos 
totales de sustancias húmicas por unidad de masa de sedimento son similares (3,9g.kg-1, Tabla 
6.4). La menor proporción de ácidos fúlvicos en S4 hace que haya menos grupos de unión 
disponibles, ya que esta fracción es la que retiene mayor contenido de metales en los otros 
sitios, como se verá posteriormente.  
Además, en las fracciones orgánicas de S4 hay mayor contenido de fenilos que en S3; 
grupos que forman uniones más débiles, tanto en ácidos fúlvicos como en húmicos (Tabla 6.7) y 
además al caracterizar los ácidos húmicos del sitio S3 se comprobó la presencia de grupos 
funcionales de menores pKa que los procedentes de S4, que pueden involucrar grupos amino 
(Tabla 6.7). También debe tenerse en cuenta que Cu y Ni suelen tener una leve preferencia para 
unirse a grupos nitrogenados (Croué et al., 2003; Atalay et al., 2013), por lo que también esta 
fracción, en el sitio S3, presentará mayor acumulación de metales que los que pueden asociarse 
a los ácidos húmicos en S4.  
El Eh en los sedimentos de S4 (-70 mV) es menor que en S3 (52 mV) (Tabla 5.7), 
mayor reducción en el primero, lo cual influye en la presencia de sulfuros volatilizables por 
ácidos en este sitio (Rendina y Iorio, 2012) que pueden estar compitiendo con la materia 
orgánica para la formación de sulfuros estables de Cu, Pb y Ni (Charriau et al., 2010; Soto 
Jiménez y Paez Osuna, 2010; Marchand et al., 2011).  
La presencia de altos contenidos de Ni en los sedimentos del sitio S4 (Tabla 5.10) es la 
causa de que se formen complejos más lábiles con la materia orgánica según indican diversos 
autores (Sekaly et al. 1999; Pandey et al., 2000). La presencia de metales que forman complejos 
inertes y más estables, como Cu y Cr (Kyziol et al., 2006; Klucakova, 2014), mantiene al Ni 
desligado de la materia orgánica.  
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Esto también puede estar relacionado con el hecho de que las altas concentraciones de 
Ni en este sitio proceden de contaminaciones recientes lo que, unido a la cinética lenta, tanto en 
la pérdida de las moléculas de agua del acuocomplejo (Town et al., 2012), como en la sorción 
de este metal a los compuestos húmicos sedimentarios (Klucakova, 2014), hace que este 
elemento no se encuentre en mayor proporción en la fracción orgánica, especialmente en los 
ácidos húmicos que son los predominantes en S4. 
El pH más elevado en los sedimentos de S4 (8,5) (Tabla 5.7) está relacionado con la 
presencia de carbonatos, como se observó anteriormente (Rendina y Iorio, 2012), fracción que, 
junto a los óxidos de hierro y manganeso, proporciona sitios de asociación para el Pb (Al Degs 
et al., 2006; Iorio et al., 2011; Da Fonseca et al., 2013; Chakraborty et al., 2015a). 
El alto contenido de Cd en los sedimentos de S4 (Tabla 5.11) hace que este metal pueda 
estar compitiendo con los sitios de unión de los ácidos fúlvicos aunque no esté controlado por la 
fracción orgánica, como se discutió en el capítulo 5. Chakraborty y Chakrabarty (2008) 
encontraron que Cd y Zn compiten con el Pb por los sitios de unión más débiles de los ácidos 
fúlvicos, lo que hace más lábiles a los complejos formados y, por lo tanto, el Cd y el Zn podrían 
encontrarse más biodisponibles. Cabaniss (2010) encontró que tanto Cd como Zn son más afines 
a grupos funcionales débiles unidos a moléculas pequeñas poco aromáticas. Todo lo anterior 
puede explicar el menor porcentaje de todos los metales asociados a la materia orgánica que ha 
sido observado en los sedimentos de S4, en especial en comparación con sitios con materia 
orgánica de orígenes similares, como S3 (Figura 7.1). 
En la tabla 7.1. figura la matriz de correlación de Pearson entre las concentraciones 
totales de metales y Corg sedimentarios, los metales asociados a las fracciones húmicas y los 
contenidos de C de dichas fracciones. 
El contenido total de los metales en los sedimentos está altamente correlacionado con el 
de C (Corg.) (r>0,77) lo que permite deducir el importante papel biogeoquímico de la 
asociación entre metales y compuestos orgánicos, y es concordante con lo planteado por muchos 
autores, como Chakraborty et al. (2015a) que, en sedimentos costeros de la India, detectaron que 
la movilidad del Pb a la columna de agua está controlada por su asociación a la materia orgánica 
y que, en zonas con bajo contenido de Corg, influyen los óxidos de Fe y Mn. 
También se estableció una fuerte correlación entre el contenido total sedimentario de los 
metales con el C de la fracción ácidos húmicos (CH), en la que el menor coeficiente es el 
correspondiente al Ni (0,74). Sin embargo, para todos los demás elementos estudiados, los 
coeficientes son > 0,95 auque no ocurre lo mismo con el C de la fracción ácidozs fúlvicos (CF). 
Esto no coincide con los resultados de De la Rosa et al. (2011) que, en sedimentos recientes del 
litoral de Huelva, encontraron que, excepto para el Cu, los metales unidos a los ácidos 
húmicos no se correlacionaban con el contenido total en los sedimentos. Sin embargo, estos 
autores indican que estas relaciones no son extrapolables, debido a la conjunción de 
características que influyen sobre la unión entre la materia orgánica y los metales. 
Altos contenidos de Cu (r=0,96), Cr (r=0,96), Zn (r=0,82) y Pb (r=0,77) en los 
sedimentos se corresponden con grandes contenidos de metales en los ácidos húmicos, pero no 
es así en el caso del Ni, cuyo contenido total sedimentario no está significativamente 
correlacionado con el contenido del metal en ninguna de las fracciones húmicas (Tabla 7.1).  





Tabla 7.1. Matriz de correlación de Pearson entre las diferentes fracciones orgánicas y los contenidos de metales asociados 
(los datos resaltados corresponden a correlaciones significativas) 
 
C% CH yF CH CF Cu CuH yF CuH CuF Cr CrH yF CrH CrF Ni NiH yF NiH NiF Pb PbH yF PbH PbF Zn ZnH yF ZnH 
CHyF 0,70 1,00 
                     
CH 0,84 0,95 1,00 
                    
CF -0,19 0,45 0,15 1,00 
                   
Cu 0,92 0,91 0,97 0,11 1,00 
                  
CuHyF 0,81 0,96 0,98 0,23 0,95 1,00 
                 
CuH 0,81 0,96 0,98 0,22 0,96 0,99 1,00 
                
CuF 0,79 0,95 0,97 0,23 0,93 1,00 0,97 1,00 
               
Cr 0,78 0,98 0,98 0,29 0,96 0,98 0,99 0,97 1,00 
              
CrHyF 0,77 0,95 0,96 0,26 0,94 0,98 0,99 0,96 0,98 1,00 
             
CrH 0,74 0,93 0,94 0,25 0,92 0,96 0,97 0,95 0,96 0,99 1,00 
            
CrF 0,77 0,93 0,94 0,27 0,94 0,96 0,97 0,94 0,97 0,97 0,92 1,00 
           
Ni 0,77 0,73 0,74 0,18 0,82 0,69 0,74 0,64 0,75 0,71 0,70 0,67 1,00 
          
NiHyF 0,48 0,78 0,80 0,17 0,67 0,82 0,77 0,84 0,78 0,77 0,76 0,76 0,21 1,00 
         
NiH 0,49 0,66 0,73 -0,03 0,59 0,71 0,65 0,73 0,66 0,62 0,63 0,58 0,23 0,88 1,00 
        
NiF 0,34 0,70 0,65 0,34 0,58 0,72 0,70 0,73 0,70 0,74 0,70 0,76 0,14 0,86 0,52 1,00 
       
Pb 0,84 0,95 0,97 0,23 0,98 0,98 0,98 0,96 0,99 0,97 0,94 0,97 0,78 0,72 0,59 0,68 1,00 
      
PbHyF 0,51 0,82 0,79 0,32 0,72 0,87 0,84 0,88 0,84 0,86 0,84 0,86 0,34 0,85 0,62 0,88 0,81 1,00 
     
PbH 0,60 0,76 0,81 0,08 0,73 0,87 0,82 0,88 0,81 0,82 0,82 0,77 0,39 0,83 0,74 0,70 0,77 0,92 1,00 
    
PbF 0,40 0,78 0,71 0,44 0,66 0,80 0,77 0,81 0,79 0,82 0,77 0,84 0,29 0,79 0,48 0,92 0,77 0,97 0,78 1,00 
   
Zn 0,88 0,94 0,98 0,16 0,99 0,98 0,99 0,96 0,98 0,97 0,94 0,96 0,79 0,72 0,63 0,62 0,99 0,78 0,78 0,71 1,00 
  
ZnHyF 0,71 0,99 0,97 0,36 0,92 0,98 0,98 0,97 0,99 0,97 0,95 0,95 0,68 0,83 0,71 0,75 0,96 0,88 0,84 0,82 0,95 1,00 
 
ZnH 0,72 0,98 0,97 0,34 0,93 0,98 0,98 0,97 0,99 0,97 0,95 0,96 0,70 0,82 0,70 0,73 0,97 0,87 0,83 0,82 0,96 1,00 1,00 
ZnF 0,70 0,99 0,96 0,36 0,91 0,98 0,97 0,97 0,99 0,97 0,95 0,95 0,67 0,84 0,71 0,75 0,96 0,88 0,84 0,83 0,95 1,00 1,00 
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Esto no concuerda con los resultados de Kaushik et al. (2008) en sedimentos del río 
Yamuna (India) en los que la concentración de Ni estaba altamente correlacionada con la 
materia orgánica, con mayor abundancia relativa de este elemento sobre la superficie de la 
fracción de materia orgánica fina de los sedimentos.  
Calace et al. (2005) consideraron que los metales están unidos a la materia orgánica en 
formas “móviles” y “estables”. La cantidad de las primeras aumenta a medida que lo hace el 
contenido de metal en el medio ambiente, mientras que las otras permanecen prácticamente 
constantes. Dado que una cantidad significativa de Cu se une fuertemente a los ácidos húmicos 
sedimentarios y no está afectada por los tratamientos ácido/base, el estudio de la distribución del 
metal en esa fracción puede proporcionar información importante acerca del papel de los ácidos 
húmicos en el equilibrio entre las diferentes formas químicas. Por este motivo algunos autores 
(Wasserman et al., 1998; Barancikova y Makovníková, 2003; Calace et al., 2005; De la Rosa et 
al., 2011) consideraron solamente el contenido de metal unido a los ácidos húmicos. También 
influye en esto que la distribución de los ácidos húmicos en los sedimentos puede relacionarse 
con el origen de la materia orgánica, tal y como se mencionó en el capítulo 6. 
En manglares de la Bahía de Concepción (Nueva Caledonia) ubicados aguas abajo de 
cursos de agua con bajos niveles de metales, Marchand et al. (2011) encontraron que los 
contenidos de Cr, Cu y Ni, estaban correlacionados con los de Corg de los sedimentos, pero 
también hay que considerar que en esos sitios, cuanto mayor es el contenido de materia orgánica 
en el sedimento, también lo es el de sulfuros, a causa de la reducción de los sulfatos del agua 
debido a las condiciones anóxicas existentes.  
El Ni que, como se mencionó anteriormente, forma complejos lábiles con la materia 
orgánica, puede asociarse a los sulfuros y controlar su movilidad por ese mecanismo y, por lo 
tanto, encontrarse más soluble en condiciones menos anóxicas (Marchand et al., 2011), lo que 
podría, junto con la competencia con el Cu, explicar la menor correlación observada para este 
metal (Tabla7.1).  
Como ya se ha mencionado, el contenido de los metales en los ácidos húmicos se 
encuentra fuertemente influenciado por el de metales en la materia orgánica precursora. Por eso 
se detectó mayor correlación entre los metales asociados a esa fracción y la cantidad de Corg 
total (Tabla 7.1).  
En las Tablas 7.2a y 7.2b figuran las concentraciones de los metales estudiados en las 
fracciones húmicas por unidad de masa de sedimento, lo cual informa de la posible movilidad. 
En cada sitio, tanto el Cu como el Zn se encuentran asociados en mayor medida a los ácidos 
fúlvicos que a las fracciones menos móviles (Tabla 7.2a). Angehrn-Bettinazzi et al. (1989) 
informaron que el Zn forma complejos con las sustancias orgánicas más móviles y de menor 
peso molecular, lo que explicaría la asociación observada. También diversas fuentes 
bibliográficas indican que el Cu no parece tener preferencia por ninguna fracción (Dos Santos et 
al., 2002). Pantano et al. (2014) en sedimentos de la Cuenca del Río Grande/Turvo (Brasil) 
observaron que el Cu tenía una capacidad de complejación muy alta, con las sustancias húmicas 
sedimentarias pero además se liberaba al agua de los poros. Por todo ello, tanto Cu como Zn 
tendrían, en todos los sitios estudiados, mayor tendencia a la movilidad. 
En los otros metales se observa variación en la predominancia de la fracción a la que se 
encuentran unidos, dependiendo del sitio.  
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Tabla 7.2a. Concentración de Cu, Cr, Ni, Pb y Zn en ácidos fúlvicos de los sedimentos (mg 
kg-1 sed) de los sitios estudiados 
Sitio 
   Zona 
Arroyo Morales 
 
Cr Cu Ni Pb Zn 
S1 0,19±0,09b 2,27±0,41a 1,98±0,75a 0,55±0,16b 0,38±0,22b 
S2 0,38±0,10b 14,60±0,90a 1,66±1,01ab 0,64±0,01ab 2,38±0,68ab 
 
Cauce principal 
S3 1,30±0,26b 3,46±0,42a 3,56±0,40a 2,85±0,74a 0,79±0,14b 
S4 0,06±0,01c 0,52±0,04a 0,08±0,00c 0,18±0,01b 0,11±0,03c 
S5 1,04±0,01ab 10,78±0,11a 2,59±0,15ab 2,33±0,28ab 0,74±0,15b 
S6 6,13±0,54ab 61,07±3,69a 5,51±0,72ab 5,46±0,20b 50,60±0,36ab 
S7 2,18±0,43bc 14,41±1,59a 1,20±0,07c 0,64±0,38c 4,43±1,61b 
Letras diferentes en la misma fila indican diferencias significativas (p<0,05) 
Tabla 7.2b. Concentración de Cu, Cr, Ni, Pb y Zn en ácidos húmicos de los sedimentos 
(mg kg-1 sed) de los sitios estudiados 
Sitio 
   Zona 
Arroyo Morales 
 
Cr Cu Ni Pb Zn 
S1 0,26 ± 0,05b 0,86±0,55b 3,18 ±0,40a 0,45±0,19b 0,12±0,09b 
S2 0,03±0,02c 2,13±0,64b 3,18±0,24a 0,84±0,26c 0,49±0,14c 
 
Cauce principal 
S3 0,01±0,00ab 0,19 ± 0,04a 0,003±0,001b 0,006±0,001ab 0,04±0,01ab 
S4 0,07 ± 0,00ab 0,47 ± 0,06a 0,01± 0,00b 0,08 ± 0,00ab 0,03± 0,01ab 
S5 0,64 ± 0,04c 3,43 ± 0,28a 1,47± 0,07b 1,82 ± 0,11b 0,24± 0,06d 
S6 9,07 ±2,58c 39,59±2,40a 5,17±1,06cd 3,37±0,62d 20,62±0,37b 
S7 2,07±1,38ab 11,43±3,725a 0,66±0,29b 0,31±0,25ab 2,52±0,92ab 
Letras diferentes en la misma fila indican diferencias significativas (p<0,05) 
Las variaciones observadas en la cantidad de metal unida a las sustancias húmicas 
dependen del contenido de la fracción orgánica en cada sitio. Por lo tanto, debido a esa 
diferencia, es necesario analizar la proporción de los metales asociada por unidad de masa de 
sustancias húmicas, lo que permitirá estudiar del comportamiento geoquímico potencial de los 
metales estudiados (Tablas 7.3a y 7.3b).  
Los ácidos fúlvicos concentran mayor contenido de metales que los húmicos, al 
contrario de lo encontrado por muchos autores (Tablas 7.3a y 7.3b). Ácidos húmicos aislados de 
sedimentos del lago Ontario presentaron concentraciones mayores de Cu, Zn y Cr que los 
fúlvicos correspondientes (Nriagu y Coker, 1980), coincidente con lo encontrado por Okbah y 
Hamed (2006) en el lago Manzala en Egipto para Cu, Zn, Ni y Cr, además El-Sayed et al. 
(1994) encontraron que el Cu y el Ni, no así el Zn, estaban en mayor concentración en la 
fracción húmica en sedimentos del cauce del Lago Edku en Egipto. Sin embargo, un estudio 
realizado en el Estuario de Mahakam mostró concentraciones de Cu, Pb y Zn mayores en las 
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fracciones fúlvicas (El-Sayed et al., 1994).  
Tabla 7.3a. Concentraciones de Cu Cr, Ni, Pb y Zn en ácidos fúlvicos de los sedimentos 
(mg kg-1 C) de los sitios estudiados 
Sitio 
   Zona 
Arroyo Morales 
 
Cr Cu Ni Pb Zn 
S1 168±78b 2063±391a 1796±665a 501±160b 341±190b 
S2 214±63b 8145±955a 903±515ab 355±18ab 1312±316ab 
 
Cauce principal 
S3 381±94b 1010±121a 1035±71a 823 ± 170a 230 ± 37b 
S4 19,7±2,4c 169±20a 25,58±0,74c 59,35± 3,24b 36,93 ± 9,31c 
S5 1243±72ab 12850±560a 3098±300ab 2791± 474ab 876 ± 149b  
S6 1999±199ab 19891±1048a 1798±256ab 1780 ± 72b 16485 ± 336ab 
S7 3636±427bc 24238±2610a 2022±227c 1051 ± 618c 7211± 1582b 
Letras diferentes en la misma fila, indican diferencias significativas (p<0,05) 
Tabla 7.3b. Concentraciones de Cu Cr, Ni, Pb y Zn en ácidos húmicos de los sedimentos 
(mg kg-1 C) de los sitios estudiados 
Sitio 
   Zona 
Arroyo Morales 
 
Cr Cu Ni Pb Zn 
S1 134±30,2b 443±277b 1650±222a 233±99b 62,3±44,7b 
S2 14,90±8,90c 944±264b 1415 ±138a 372±116c 218±61,2c 
 
Cauce principal 
S3 26,58±6,72ab 394±70a 6,18±2,12b 12,61±3,26ab 81,24±16,13ab 
S4 92,00 ±10,12ab 588±103a 14,22±1,86b 93,00±9,29ab 43,08±13,34ab 
S5 469±26c 2502±76a 1072±48b 1331±148b 172,5±32,6d 
S6 858±234c 3752±205a 490,1±98,6 cd 319,2±54,36d 1954±63b 
S7 528±375ab 2890±1071a 166,7±82,54b 76,41±60,73ab 634,2±252,5ab 
Letras diferentes en la misma fila, indican diferencias significativas (p<0,05) 
Barros et al. (2000) encontraron oscilaciones de los contenidos de Cr en las fracciones 
húmicas en la cuenca del Río Reconquista, acordes a la variación en las proporciones de materia 
orgánica correspondientes a ácidos húmicos y fúlvicos en la cuenca alta; siendo mayor la 
asociación del Cr a ácidos fúlvicos en la zona más contaminada, coincidiendo con los resultados 
de este trabajo. Además Šípková et al. (2014) observaron que al fraccionar las sustancias 
húmicas de suelos, pero diferenciando los ácidos hidrofílicos de menor peso molecular, fue a 
esta fracción a la que se asoció aproximadamente el 87% del Cu, Zn y Pb unidos a la materia 
orgánica. Diversos factores, como el origen, las modificaciones durante el transporte en el caso 
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de proceder de escorrentía y las alteraciones post deposicionales pueden controlar las 
interacciones metal-fracciones húmicas y delimitar los contenidos en cada grupo de ácidos 
(Nriagu y Coker, 1980; Okbah y Hamed, 2006).  
Borůvka y Drábek (2004) encontraron mayor presencia de Cd, Pb y Zn en la fracción 
fúlvica en suelos, atribuyendo esta afinidad a la presencia de un mayor número de grupos 
reactivos en esta fracción y a que la sorción no se encuentra limitada por sitios específicos. Los 
ácidos fúlvicos presentarían pues una gran capacidad de complejación, sólo controlada por el 
nivel de contaminación. Así pues Donisa et al. (2003) también encontraron una mayor 
abundancia de Cd, Cr, Cu, Pb y Zn en la fracción fúlvica. 
Sin embargo en los húmicos la sorción podría estar limitada por una mayor 
especificidad de los sitios de unión. Esta presencia de sitios no específicos en los ácidos fúlvicos 
explicaría el mayor contenido de metales en esa fracción en la cuenca baja, lo que se podría 
relacionar con contaminación reciente. El hecho de que el contenido de los metales asociados a 
los ácidos húmicos esté más relacionado con la materia orgánica precursora, puesto que en las 
condiciones de anoxia de estos sistemas la diagénesis de los sedimentos y la degradación de la 
materia orgánica es lenta, podría explicar la menor concentración en esta fracción especialmente 
de metales contaminantes. 
En las figuras comprendidas entre 7.2 y 7.8 se presentan los factores de enriquecimiento 
(FE) correspondientes a Zn, Cu, Pb Ni y Cr en las diferentes fracciones húmicas de los 
sedimentos de los sitios estudiados (FEf: factores de enriquecimiento de los metales en la 













Figura 7.2: Factores de enriquecimiento (FE) correspondientes a Cu, Cr, Ni, Pb y Zn en 
las diferentes fracciones húmicas de los sedimentos de S1. 
Para Cu, Cr, Ni y Pb los mayores factores de enriquecimiento, tanto para metales unidos 
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a ácidos fúlvicos (FEf) como los correspondientes a los asociados a los ácidos húmicos (FEh) se 
encontraron en S5 (Figura 7.6), lo cual podría estar relacionado con la alta humificación de la 
materia orgánica en ese sitio (Capítulo 6, C/N: 17,97), característica de una zona de mezcla de 
origen autóctono y alóctono. Además otro indicio de esta humificación lo dan los parámetros 
E4/E6 que resultaron bajos, tanto para ácidos húmicos como fúlvicos. Es una zona de 
acumulación de sedimentos de escorrentía y de coagulación diferencial (Capítulo 6), por lo que 
las fracciones fúlvicas son de alto peso molecular. En los sitios de la cuenca alta, la acumulación 
de los metales, tanto en los ácidos fúlvicos como en los húmicos, a pesar del hecho de que los 
sedimentos no contienen cantidades inusuales de esos elementos, confirma que la introducción 
de los metales en los compuestos húmicos depende fuertemente de las formas presentes, así 














Figura 7.3: Factores de enriquecimiento (FE) correspondientes a Cu, Cr, Ni, Pb y Zn en 
las diferentes fracciones húmicas de los sedimentos de S2. 
Excepto en S4 (Figura 7.5), por las razones antes mencionadas, los mayores valores de 
FE de todos los metales, con excepción del Ni, se encuentran en la fracción fúlvica de los 
sedimentos (Cu: 5,5-331,95; Pb: 1,40-16,91, Zn: 0,42-11,63; Cr: 0,41 a 20,50). En el caso del 
Ni su FE (0,17-144) es menor en la fracción fúlvica que en la húmica de los sedimentos 
afectados antrópicamente, correspondientes a la subcuenca del Arroyo Morales (S2: FEf: 20,56; 
FEh: 32,63). 
Tanto para Ni como para Zn los factores de enriquecimiento fueron menores a 1 en los 
ácidos fúlvicos en los sedimentos de S4 (FEf Ni: 0,17; Fef Zn: 0,42) y para el Cr en los 
sedimentos de S4 (0,53) y S6 (0,41). Este último metal, además de asociarse a la materia 
orgánica, se encuentra, como se mencionó previamente, en fracciones menos móviles e incluso 
en la residual (Iorio et al., 2008) lo que indica la antigüedad de la contaminación en la zona. 














Figura 7.4: Factores de enriquecimiento (FE) correspondientes a Cu, Cr, Ni, Pb y Zn en 
las diferentes fracciones húmicas de los sedimentos de S3. 
Hung et al. (2000) encontraron un mayor enriquecimiento del Cu en los ácidos fúlvicos 
en sedimentos del cauce del río Erhjin, que podría estar relacionado con una fuente cercana de 
contaminación con Cu, similar a los sedimentos de los sitios de la cuenca baja antrópicamente 
afectados del presente trabajo. Esto está relacionado con lo discutido anteriormente sobre la 
presencia de sitios no específicos que limitan la unión de los metales a la fracción fúlvica por su 












Figura 7.5: Factores de enriquecimiento (FE) correspondientes a Cu, Cr, Ni, Pb y Zn en 
las diferentes fracciones húmicas de los sedimentos de S4. 
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Los sedimentos de todos los sitios estudiados tienen contenidos importantes de Cu en 
los ácidos húmicos, con factores de enriquecimiento > 1 (9,20-64,6), lo que los hace 
trascendentales en el control de la movilización del cobre. Para el caso de los otros metales (Ni: 
0,096-49,79; Pb: 0,23-25,92 Zn: 0,49-1,64 y Cr: 0,18-6,63) la presencia de factores de 
enriquecimiento menores a 1 en ácidos húmicos de los sedimentos de algunos de los sitios 
estudiados (Ni S3: 0,34; S4: 0,09 y S7: 0,89; Pb S3: 0,23; S6: 0,85; S7: 0,48; Zn S1: 0,89 y S4: 
0,49) indica una débil asociación natural a esta fracción. En los sitios de la cuenca baja (S6 y 
S7), los elevados contenidos sedimentarios de los metales son de influencia antrópica; 
asociándose en la diagénesis temprana a otras fracciones, como carbonatos, óxidos de hierro, 

















Figura 7.6: Factores de enriquecimiento (FE) correspondientes a Cu, Cr, Ni, Pb y Zn en 
las diferentes fracciones húmicas de los sedimentos de S5 
La alifaticidad de los ácidos húmicos, observada en los espectros IR correspondientes a 
los sitios de la cuenca baja del cauce principal (S5, S6 y S7), también puede ser la responsable 
de los bajos valores de los factores de enriquecimiento, por ejemplo del Cr, de acuerdo con los 
resultados de Kyziol et al. (2006) y Kalina et al. (2013), que observaron, en turba, que los ácidos 
alifáticos no participan en la unión al Cr, y que la unión de este es predominantemente con 
fracciones aromáticas de alto peso molecular. 
Horsfall y Spiff (2005) evaluaron los riesgos de contaminacion en sedimentos del río 
New Calabr de Nigeria; extrayendo los metales traza de ácidos húmicos y fúlvicos y 
encontraron que el Cu fue el principal metal en los ácidos húmicos y que los factores de 
enriquecimiento en esa fracción, tanto para Cu como Ni y Pb , fueron mayores que los de Zn y 
Fe. 
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En el presente trabajo los factores de enriquecimiento de Ni superan, en general, a los 
de Zn, pero no a los de Pb aunque, en función de las relaciones planteadas con otros metales, no 
se debe a competencia con el Zn. Angehrn-Bettinazzi et al. (1989) indicaron que los complejos 
de Pb y Cu con ácidos húmicos son más estables que los de Cd y Zn y Ladonin y Margolina 
(1997) atribuyen este efecto a la formación de complejos de coordinación en el caso de Pb y Cu, 
mientras que la unión con Zn y Cd fue preferentemente a través de reacciones de intercambio 
iónico. Además Dupuy y Douay (2001) observaron que el Pb se complejaba preferentemente 
por el salicilato, no habiendo encontrado ninguna interacción específica para la unión del Zn a 













Figura 7.7: Factores de enriquecimiento (FE) correspondientes a Cu, Cr, Ni, Pb y Zn en 
las diferentes fracciones húmicas de los sedimentos de S6. 
El Cu forma complejos de esfera interna fuertes con los grupos funcionales que 
contienen O o N, tanto en la materia orgánica como en la disuelta, formando uno o dos anillos 
de cinco miembros (Croue et al., 2003, Karlsson et al., 2006). Fuentes et al. (2013) al analizar 
los principales sitios de unión de Cu y Fe en estructuras húmicas comprobó que el Cu se unió 
preferentemente a los grupos fenilo que a los carboxilos. La complejación del ión Cu2+ en las 
sustancias húmicas implica un ajuste estructural que incluye fenoles, probablemente sustituidos 
y grupos o-alquilos en cadenas laterales de sitios aromáticos. Los sedimentos de S5 presentan la 
mayor relación porcentual de grupos fenólicos, tanto en ácidos húmicos como en fúlvicos de 
todos los estudiados (Figura 6.25 y 6.26), lo cual explica el mayor enriquecimiento en metal de 
las fracciones orgánicas en ese sitio (Figura 7.6). 
Algunos autores indicaron, en general, que el Cu puede mostrar una asociación 
preferencial, no muy significativa, con las fracciones de mayor peso. (Lin et al., 1995). Pero 
Dos Santos et al. (2002) que estudiaron la distribución de Cr, Ni, Cu, Cd y Pb en fracciones 
húmicas de diferente peso molecular, extraídas de aguas y sedimentos superficiales, de la 
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interfase sedimento/agua y del fondo; separando además las sustancias húmicas en intervalos de 
tamaños moleculares medios de F1 ( > 100), F2 (50 – 100), F3 (10 – 50), F4 (5 – 10), F5 (1 – 5), 
F6 (<1 kDa), observaron que el Cu se distribuyó en el continuo de tamaños moleculares por 















Figura 7.8: Factores de enriquecimiento (FE) correspondientes a Cu, Cr, Ni, Pb y Zn en 
las diferentes fracciones húmicas de los sedimentos de S7. 
En sedimentos de manglares de la isla Divar (India), Chakraborty et al. (2015b) 
encontraron que el Cu interactúa fuertemente con una variedad de tipos de ligandos. 
Todo lo anterior justifica el hecho de que el Cu es el único metal estudiado en este 
trabajo con factores de enriquecimiento > 1, tanto en ácidos húmicos como en fúlvicos de todos 
los sedimentos. 
El Ni también compite con los sitios que tienen afinidad por el Cu (Bargiela, 2009; 
Chakraborty et al., 2015), por lo que sus factores de enriquecimiento en los ácidos fúlvicos 
deberían ser siempre menores o similares a los del Cu. El mayor factor de enriquecimiento en 
los ácidos húmicos de los sedimentos de S2 puede estar relacionado con la materia orgánica 
precursora edafogénica, de suelos con un nivel parental elevado de metal. 
El cobre también compite favorablemente con el Pb; produciendo el consecuente 
desplazamiento de los sitios de unión de este último por el primero; dando lugar a menores 
factores de enriquecimiento (Chakraborty y Chakrabarty, 2008). 
El hecho de que los metales traza hayan sido encontrados en la fracción de menor 
tamaño de las sustancias y, según lo demostrado por los espectros UV la de menor peso 
molecular, tiene un importante significado desde el punto de vista ambiental ya que, en el caso 
de solubilizarse, serán las moléculas orgánicas pequeñas las transferidas más fácilmente a través 
de las membranas celulares (Grzybowski, 2000). 
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7.4. Conclusiones 
El mayor porcentaje del contenido total de cada uno de los metales en los sedimentos, 
unido a las fracciones húmicas, fue el de Cu en todos los sitios estudiados, seguido del de Ni, lo 
que está relacionado con la gran afinidad de estos metales por la materia orgánica.  
Para Cr, Pb y Zn, la mayor influencia es del contenido total y de la asociación a otras 
fracciones geoquímicas de los sedimentos. 
En los sedimentos de S5 se encontraron los mayores porcentajes de Cu y Pb unidos a 
sustancias húmicas.  
La mayor proporción de Ni y Cr se presentó en S3, donde la materia orgánica es 
autóctona y los contenidos de metales bajos.  
La proporción de Zn unida a las sustancias húmicas es mayor la zona de acumulación de 
materia orgánica y contaminantes (S6), atribuible a un mayor contenido de este metal en el 
sedimento.  
El estado de reducción del sistema dio lugar a la predominancia de distintas fases 
geoquímicas del sedimento, como óxidos de hierro y manganeso y carbonatos en la cuenca alta, 
y sulfuros en la zona de mayor influencia antrópica, las cuales compiten por la asociación con 
los metales.  
Los factores de enriquecimiento en la fracción fúlvica son mayores que la húmica en los 
sitios con influencia antrópica, debido al mayor contenido de grupos funcionales en los ácidos 
de menor peso molecular y a la capacidad de formar complejos de esfera externa. 
Los factores de enriquecimiento >1 para Cr y Pb en la fracción húmica en la cuenca 
baja, reflejan una contaminación antigua. La asociación de los metales a los ácidos húmicos es 
fundamentalmente característica de la materia orgánica precursora. 
La acumulación preferencial en los ácidos fúlvicos hace a los metales potencialmente 
más móviles, por lo que los sedimentos pueden actuar como posibles fuentes de estos elementos 
hacia la columna de agua 
La disparidad de comportamiento entre metales y sitios, refleja el complejo mecanismo 
entre distribución, reactividad y biotransformación de los metales en el ecosistema. 
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8.1. Introducción 
8.1.1. Consideraciones generales 
Los sedimentos del cauce son la fuente principal del carbono orgánico disuelto (COD) 
en cursos de agua. La mayor parte del carbono orgánico está en forma insoluble. El potencial 
del sedimento para proporcionar carbono orgánico a la columna de agua depende del contenido 
total del carbono orgánico soluble en agua (Yang et al., 2014). El COD ha sido reconocido 
como el transportador principal de los metales traza que, de otra forma, estarían inmóviles o 
relativamente insolubles (Charriau et al., 2010; Mostofá et al., 2013). Como algunos metales 
muestran una alta afinidad por la materia orgánica (tanto sólida como disuelta), el reparto 
sólido/solución de la materia orgánica es un proceso importante que contribuye a la movilidad 
de esos metales (Tipping et al., 2003; Fest et al., 2008, Lesven et al., 2010).  
La materia orgánica disuelta puede liberar iones, alterando la movilidad geoquímica por 
formación de complejos (Rashid, M.A. 1985; Grybos et al., 2007). Por tal motivo la capacidad 
de complejarse de los iones metálicos en las aguas de los ríos depende principalmente de la 
materia orgánica presente y de las condiciones ambientales propicias para dar lugar a la 
deposición y removilización de metales, a través de la formación de sulfuros, adsorción, 
cambios debidos a las condiciones redox, formación de complejos orgánicos y degradación 
biológica (Sakata, 1985, Kalbitz y Weinrich, 1998; Charriau et al., 2010).  
Como ya se ha mencionado, las reacciones de descomposición bacteriana son más 
lentas en ambientes reducidos, llegando a una degradación incompleta de la materia orgánica. 
Por ello los complejos formados en estos sistemas son mucho más estables que en medios 
aeróbicos, donde el material orgánico está dividido en unidades pequeñas, lo que restringe su 
capacidad de complejar. Por tal motivo, los sistemas anaeróbicos, que contienen altas 
concentraciones de materia orgánica disuelta complejante, son muy importantes en la química 
ambiental de ciertos metales (Patrick y Pardue, 1992; Charriau et al., 2010; Yang et al., 2014).  
8.1.2. Especiación química mediante resinas de intercambio iónico 
La especiación de metales en aguas es crucial para entender el comportamiento de cada 
metal en los sistemas acuáticos. Las formas de las especies químicas de los metales tóxicos en la 
columna de agua, los complejos orgánicos e inorgánicos y los iones metálicos libres solvatados 
pueden usarse como predictores de la biodisponibilidad para organismos acuáticos (Ytreberg et 
al., 2011).  
La especiación química es una metodología que permite diferenciar las especies 
químicas disueltas y particuladas que puede formar un ion metálico. Se han desarrollado 
diversas metodologías de especiación química (Florence y Batley, 1980; Chakrabarti et al., 
1993; Álvarez et al., 2004; Alonso et al., 2004; Bowles et al., 2006; Vega y Weng, 2013), cada 
una de las cuales está orientada a evaluar las especies de un cuerpo de agua en particular, debido 
a la gran variedad de interacciones que se producen entre los iones metálicos presentes, tanto 
con aniones inorgánicos, como con materia orgánica (González, 1997; Barceló, 2000; Ahmed et 
al., 2014). 
De las diferentes técnicas disponibles para separar las formas iónicas y complejadas de 
metales, el uso de una resina de intercambio catiónico como Chelex-100, que es una resina 
quelatante, es una de las más sencillas y menos costosas (Saar y Weber, 1982; Bowles et al., 
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2006). En este tipo de resinas el grupo funcional tiene las propiedades de un reactivo específico, 
ya que forma quelatos selectivamente con algunos iones metálicos. Los átomos más frecuentes 
en los grupos funcionales de este tipo de resinas son azufre, nitrógeno, oxígeno y fosforo, que 
forman enlaces de coordinación con los metales (Pohl, 2006; Tokalıoglu et al., 2009). 
Se ha demostrado que Chelex-100 es efectiva para separar los iones metálicos libres de 
las especies complejadas del metal que se encuentran en la solución (Figura y Mc Duffie, 1980; 
Pohl, 2006). La resina es un copolímero de estireno y divinilbenceno, en cuya superficie están 
unidos iones iminodiacetato [CH3-N-(CH2COO
-)2]. Estos grupos coordinan los metales a través 
de las uniones con O y N de forma similar al ácido etilendiaminotetracético (EDTA) (Figuras 







Figura 8.1: Monómeros de estireno y divinilbenceno 
Su estructura hace a la resina mucho más selectiva para metales pesados y 
alcalinotérreos que para iones alcalinos como Na y K. Esto se debe a que posee una gran 
capacidad para sustituir los contraiones de los grupos funcionales por iones metálicos y 
complejos iónico-metálicos de carga similar, por lo que concentra una variedad de cationes, a 
muy bajas concentraciones.  
 
Figura 8.2: Copolímero de divinilbenceno estireno 
Además, debido al carácter de ácido débil del grupo funcional, facilita la regeneración 
de la resina con un ácido mineral. La unión a Cu, Ni, Zn y Cd, a través de sus uniones 
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nitrógeno, es muy importante (Herrin et al., 2001; Vink, 2002).  
Se sabe que la fuerza de unión de la materia orgánica disuelta puede ser variable y una 
parte de los iones metálicos asociados pueden ser removidos por reacciones de intercambio 
cuando la solución entra en contacto con la resina. Por ello esta separación de metales iónicos y 
complejados, proporcionará pautas acerca de la actividad del metal, tanto en sedimentos 
aeróbicos como anaeróbicos (Patrick y Verloo, 1998). 
Chelex-100 se suele utilizar, en combinación con resinas de intercambio aniónico del 
tipo AG1-X8, para separar las fracciones metálicas lábiles y los metales unidos a la materia 
orgánica, puesto que estas últimas especies presentan carga negativa (Sims y Patrick, 1978; 









Figura 8.3: Ácido iminodiacético 
Todo lo anterior hizo que el objetivo de esta parte del trabajo fuese evaluar la influencia 
de distintos contenidos de materia orgánica en la columna de agua en la liberación o retención 
de Cu, Ni, Pb y Zn por formación de complejos órgano metálicos, en sedimentos de diferentes 
sitios de la Cuenca Matanza-Riachuelo, afectados por distintos usos de la tierra. 
Se estudió la relación entre la especiación de los metales y el contenido de carbono 
orgánico soluble, en la columna de agua y en los sedimentos. Asimismo se determinó la 
variación de las formas metálicas disueltas a causa de la interacción entre los sedimentos y las 
aguas con distinto grado de contaminación orgánica. 
8.2. Materiales y métodos 
8.2.1. Muestreo de sedimentos 
Para esta parte del trabajo, se seleccionaron muestras de sedimentos de los sitios 
denominados S1, S5 y S7, uno de la cuenca alta, poco o nada contaminado, (S1), otro de la 
cuenca media con características especiales de la materia orgánica por ser mezcla de diferentes 
orígenes (S5), y otro de la cuenca baja, que es la zona que más tratamiento requiere para su 
remediación (S7).  
El muestreo se llevó a cabo en una segunda campaña (Capítulo 3) y los sedimentos se 
trataron de igual forma que en el muestreo anterior. 
8.2.2. Muestreo de aguas superficiales 
En función de muestreos anteriores (Bonetto et al, 2001; Arreghini et al., 2007), se 
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tomaron muestras de agua en dos sitios que presentaban diferentes contenidos de materia 
orgánica y de metales: 
Las muestras correspondientes a A1, con mayor contenido de materia orgánica, fueron 
obtenidas de la cuenca baja del Arroyo Morales en su cruce con la ruta 3 (correspondiente al 
sitio S2 en el muestreo de sedimentos) (Figura 8.4.). 
 
Figura 8.4: Sitio de muestreo de aguas A1 en la desembocadura del Arroyo Morales 
(correspondiente a S2 en los sedimentos). 
Las muestras de la cuenca alta, con menor grado de contaminación tanto orgánica como 
de metales, se iban a tomar en las nacientes del Arroyo Morales, de donde se obtuvieron los 
sedimentos superficiales con baja carga orgánica S1, pero debido a la sequía sufrida en la zona, 
el curso se encontraba sin agua (Figura 8.5.), por lo que se optó por recoger las muestras 
correspondientes a A2 , en el sitio R de la cuenca del Río Reconquista, que fue el considerado 
de referencia para la evaluación de la contaminación por metales en los sedimentos (ver mapa 
Figura 5.1.) (Figura 8.6.). El lugar de muestreo fue a 27 km aguas abajo de las nacientes del 
arroyo Durazno que es uno de los mayores tributarios del Río Reconquista, cuya longitud es de 
32 km y el área de la cuenca de 360 km2.  
El relieve comprende llanuras muy planas y lomas extendidas a una altura promedio de 
20 m sobre el nivel del mar. La pendiente de la cuenca es de 0,05 %.  
Los suelos están pobremente drenados, con poca permeabilidad. En su mayor parte 
corresponden a los siguientes subgrupos: Argialbol (37 %), Natracualf (34 %), Natracuol (12 %) 
y Hapludol (11 %). Presentan una relación de C/N de 8-10.9; el pH varía desde levemente ácido 
hasta fuertemente alcalino, y la concentración de cationes intercambiables (mayoritariamente 
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sodio y potasio) es alta (INTA, 1997). El 60% de la tierra está destinada a la actividad ganadera 
en pastos naturales, y el 20 % a la agricultura (Arreghini et al., 2007). 
 
Figura 8.5: Sitio S1 seco en la época de muestreo de aguas superficiales 
La toma de muestras y los análisis básicos, tanto para aguas como para sedimentos se 
encuentran descritos en el capítulo 3 de metodología general. 
 
Figura 8.6: Sitio de muestreo de aguas A2 de la Cuenca del Río Reconquista 
(correspondiente al lugar de referencia R de los sedimentos). 
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8.2.3. Caracterización de la materia orgánica en aguas superficiales 
8.2.3.1. Espectroscopía UV-Visible 
Se obtuvieron los espectros UV-Visible en muestras de agua filtradas, sin acidificar, de 
los dos sitios A1 y A2 según norma EPA/600/R-05/055.  
Las medidas de absorbancia en el espectro se llevaron a cabo, entre 200 y 800 nm, en un 
espectrómetro UV-Visible Perkin Elmer modelo Lambda 25, con agua destilada como blanco y 
utilizando una celda con 1,0 cm de camino óptico. 
Previamente a la medida, las muestras se dejaron equilibrar a temperatura ambiente. 
Todos los análisis se realizaron por duplicado y efectuando una medida de agua destilada 
después de la de cada muestra para asegurar la estabilidad del instrumento. 
Puesto que la absorbancia prácticamente no depende del pH hace que no sea necesario 
ajustar este valor a uno constante para comparar resultados entre muestras. Los métodos 
estándares sugieren que las muestras no deben ser acidificadas a pH inferior a 4 (Weishaar et al., 
2003). 
8.2.4. Especiación de los metales por resinas de intercambio en las aguas 
superficiales 
Para la determinación de las formas de los iones metálicos disueltos en la columna de 
agua según Bargiela et al. (2005), se agregaron 40 ml del agua filtrada a un tubo de centrifuga 
que contenía 4 g de resina de intercambio catiónico Chelex-100, forma sódica (100-200mesh) 
en función del pH de la suspensión. El tubo y su contenido se agitaron durante 1 hora. Igual 
cantidad de agua se equilibró con resina aniónica AG-X8, forma cloruro (100-200 mesh), y se 
procedió de una manera similar a la realizada con la mezcla de la solución y la resina catiónica. 
Los iones libres y complejados se calcularon por diferencia. La determinación de 
metales en cada extracto se realizó por espectroscopia de absorción atómica (EAA). La 
determinación de carbono orgánico disuelto en los extractos se efectuó siguiendo la metodología 
de Golterman et al. (1978) por oxidación sulfocrómica y posterior determinación 
espectrofotométrica. 
8.2.5. Ensayos de incubación  
La determinación de la variación de las especies metálicas de los sedimentos solubles en 
agua a pH y potenciales redox controlados, bajo diferentes condiciones de la columna de agua, 
se hizo según la metodología de Sims y Patrick (1978) adaptada por Bargiela et al. (2006). Se 
prepararon suspensiones con los sedimentos en agua destilada (AD), para estudiar la fracción de 
carbono orgánico que se libera y los metales disueltos propio del sedimento; y en aguas con 
diferente contenido de carbono orgánico disuelto (COD) (A1y A2) resultando la combinación 
de tres sedimentos con tres tratamientos cada uno. Se utilizó una relación sedimento: agua 1:5. 
Las suspensiones se mantuvieron durante 30 días a potenciales redox fijos similares a los 
presentes en condiciones naturales por burbujeo de N2 u O2 según se requiriera. El pH se 
mantuvo también constante durante la incubación de acuerdo con los datos obtenidos a campo. 
Después de este período las suspensiones se filtraron. Luego el filtrado se dividió en cuatro 
alícuotas, una de las cuales se acidificó para la posterior determinación de metales totales 
disueltos, otra se utilizó para la determinación del contenido de carbono orgánico disuelto 
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(COD) siguiendo la metodología de Golterman et al. (1978). Las otras dos alícuotas se 
utilizaron para la determinación de las especies metálicas solubles por resinas de intercambio, 
de igual manera que lo realizado en las muestras de aguas superficiales. 
8.3. Resultados y discusión 
8.3.1. Caracterización general de las aguas utilizadas en el estudio 
8.3.1.1. Características fisicoquímicas  
En las tablas 8.1 y 8.2 se presentan, respectivamente, las características fisicoquímicas y 
los contenidos de los iones mayoritarios de las aguas. 
Tabla 8.1. Determinaciones fisicoquímicas de las aguas utilizadas. 
 




A1 1,1±0,17 a 16,33±0,06 8,03±0,17 a 2447± 24 a 
A2 14,3±0,14 b 18,07±0,07 8,21±0,21 a 2057 ± 10 b 
Letras diferentes en la columna indican diferencias significativas (p<0,05) 
Los niveles de conductividad eléctrica (CE) en A1 son similares a los obtenidos en otros 
muestreos en la zona, relacionados con vertidos contaminantes (Bargiela y Iorio, 2010). En el 
caso de A2 el valor de CE fue cercano a los máximos obtenidos en épocas anteriores (Arreghini 
et al., 2005). Normalmente los arroyos de estas dos cuencas (Reconquista y Matanza-Riachuelo) 
tienen niveles superiores a los de la capa freática, sólo durante la época de lluvias y hasta poco 
tiempo después del cese de las mismas (es decir son influentes) mientras se evacuan los 
excedentes hídricos superficiales generados. Fuera de la época de lluvias se comportan como 
efluentes. Por lo tanto prácticamente toda el agua que circula por estos cursos proviene de los 
niveles freáticos. Por ello el valor de conductividad eléctrica obtenido en A2 puede estar 
relacionado con la contribución más importante del agua subsuperficial, debido a la sequía 
existente en el momento del muestreo. 
Tabla 8.2. Contenido de iones mayoritarios (mg L-1) de las aguas utilizadas. 
 




A1 40,3±2,5a 34,3±1,4a 418,8±18,3a 97,0±6,2a 170,4±42,6a 750,7±66,2a 46,0±3,7a 350,7±4,6a 
A2 44,3±1.5a 57,1±2,0b 426, 8±20,8a 15,5±0,6b 198,8±24,6a 664,1±25,0a 103,8±6,2b 275,4±2,7a 
Letras diferentes en la columna indican diferencias significativas (p<0,05) 
El pH de las aguas estuvo dentro de valores intermedios que, según lo indicado por Saar 
y Weber (1982), favorecerían la formación de complejos. Sin embargo, a pH ácidos los H+ 
compiten con los iones metálicos por los sitios aniónicos de unión de los ligandos y cuando los 
valores de pH se elevan, son los OH- los que compiten con los compuestos orgánicos por los 
cationes metálicos.  
Además el pH puede determinar cambios en la conformación que influyen en los sitios 
acídicos de los compuestos húmicos (Antonelli et al., 2001). A bajo pH las sustancias húmicas 
tienen una conformación entrecruzada (por uniones H) en un espiral ajustado, donde los sitios 
de unión no se encuentran fácilmente disponibles, pero cuando aumenta las conformaciones 
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resultan más abiertas (Sekaly et al., 1999; Balousha et al., 2006). 
Los iones principales en el río son bicarbonato y sodio, como se observa en la mayoría 
de los arroyos de la Pampa Ondulada, debido al material geológico de la cuenca y a su 
geodinámica (López et al., 1998; de Cabo et al. 2000., Arreghini et al., 2007). Además, la 
descomposición de la materia orgánica lleva a un aumento del CO2 en los sitios contaminados y 
consecuentemente a un aumento de los contenidos de HCO3
- en las aguas.  
Los valores de oxígeno disuelto (OD) (Tabla 8.1) estuvieron relacionados con los 
niveles de contaminación orgánica de los sitios de muestreo, como se observa en la tabla 8.4. En 
el caso de A1 los valores se encontraron por debajo del límite mínimo (4 mg.L-1) establecido por 
el Anexo II, Tabla 2 del Decreto 831/93 que regula Ley Nacional 24051 de Residuos Peligrosos 
(República Argentina) sobre los Niveles guía de calidad de agua para la protección de la vida 
acuática en agua dulce superficial.  
El N-NH4
+ resultó ser la forma predominante del nitrógeno inorgánico disuelto (NID) en 
el sitio A1, relacionado con las condiciones reductoras del medio (Tabla 8.3). Las 
concentraciones superaron notablemente al límite (1,37 mg.L-1) establecido para la protección 
de la vida acuática por la ley de Residuos Peligrosos (Anexo II, Tabla 2 del Decreto 831/93). La 
presencia de nitrito disuelto estaría asociada al aporte de los vertidos de los establecimientos de 
industria de la carne que se encuentran en la zona (AySA, 2009), ya que en ambientes naturales 
la baja estabilidad del ion determina que su concentración no sea detectable.  
En el caso de A2 se observa predominancia de N-NO3
- relacionado con los altos niveles 
de oxígeno disuelto (Tabla 8.3). 






A1  65,22±0,63 a 0,71±0,05 a 0,16±0,002 a 4,16±0,08 a 
A2  0,14±0,07 b 1,31±0,02 b 0,04±0,03 b 0,02±0,004 b 
Letras diferentes en la columna indican diferencias significativas (p<0,05) 
8.3.2. Fracciones de carbono en las aguas  
La materia orgánica en aguas naturales representa un espectro continuo de tamaños, 
desde moléculas pequeñas hasta macromoléculas y agregados, finalizando en organismos. La 
materia orgánica particulada se define arbitrariamente como la fracción retenida por un filtro 
entre 0,5 y 1 µm de tamaño de poro. 
En la tabla 8.4 se presentan los valores de concentraciones de carbono orgánico total 
(COT), particulado (COP) y disuelto (COD) correspondientes a las aguas de ambos sitios en 
estudio. 
Las fluctuaciones en el contenido de sólidos en suspensión de los sistemas fluviales 
afectan al COT, dado que contienen el carbono orgánico disuelto y el particulado. 
Frecuentemente en muchas referencias bibliográficas se observa que los niveles de COD 
exceden a los de COP en un intervalo de 6:1 a 10:1, excepto durante inundaciones o en aguas 
muy turbias, donde predomina el COP y la relación se reduce. Esta disminución también puede 
representar contaminación con materia orgánica fresca (Ittekkot y Laane, 1991), como se 
observó en estudios previos de aguas de otros sitios de la cuenca (Bargiela y Iorio, 2010). 
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La relación COD/COP cambia a medida que aumenta la concentración de sólidos; 
disminuyendo hasta valores < 1 por encima de los 500mg L-1 de sólidos totales en suspensión. 
El porcentaje de estos últimos, correspondiente al COP observado en el caso A2 fue un 16% 
(Tabla 8.4); valor mayor que el promedio para ríos de llanura de 8,4% (Ittekkot y Laane, 1991; 
Higueras et al., 2014). Esto podría estar relacionado con la escasa profundidad de los cursos que 
estudiados lo que hace que haya una importante actividad fotosintética observada en toda la 
columna de agua (Bargiela y Iorio, 2010; Higueras et al., 2014). 
Tabla 8.4. Sólidos en suspensión, concentraciones de carbono orgánico total (COT), 
particulado (COP) y disuelto (COD) en mg.L-1 COD/COP en las aguas estudiadas 
 
SS COT COP COD COD/COP 
A1 33,70±1,97 a 99,19±7,67a 7,74±0,05a 91,44±7,65a 11,81±0,96a 
A2 4,37±0,68 b 1,83±0,1b 0,74±0,02b 1,09±0,10b 1,48±0,13b 
Letras diferentes en la columna indican diferencias significativas (p<0,05) 
En el caso de A1 se encuentran valores elevados de carbono orgánico total, con 
relaciones entre COD y COP anómalas y con un porcentaje elevado de COP en el total de 
material en suspensión (23%, frente a 3,6%) que estaría explicado por los vertidos orgánicos de 
los frigoríficos e industrias alimentarias y los lixiviados del relleno sanitario de González Catán 
(Capítulo 4: descripción del área). 
8.3.2.1. Espectroscopía UV-Visible 
El COD absorbe luz en un rango amplio de longitudes de onda, al contrario de los 
compuestos inorgánicos, los cuales son más comunes en aguas naturales y los que prácticamente 
no absorben luz por encima de los 230 nm. Por lo tanto la absorción de la luz por aguas 
naturales es un indicador semicuantitativo de su concentración en COD.  
La absorción en el espectro UV-Visible de la materia orgánica natural (MON) se 
encuentra afectada por la abundancia relativa de dobles enlaces C=C, grupos funcionales 
cetónicos que actúan como cromóforos y auxocromos, como grupos alcoholes y aminas (C–OH 
y C–NH2). Los grupos cetónicos absorben débilmente en el rango visible, mientras que los 
auxocromos no confieren color por sí mismos, sino que aumentan el color de los cromóforos 
(Chen et al., 2002). 
En moléculas que constituyen el COD, la mayoría de los cromóforos que absorben 
energía por debajo de los 400nm son grupos aromáticos con varios grados y tipos de sustitución, 
incluyendo fenoles monosustituidos y polisustituidos y diversos ácidos aromáticos.  
Cuando se mide en el ultravioleta cercano, muchas de las uniones presentes en una 
molécula compleja, o en una mezcla compleja de moléculas, son transparentes a la radiación 
ultravioleta por lo que una mayor complejidad estructural no necesariamente desemboca en una 
mayor complejidad espectral. Es posible por lo tanto determinar la presencia de características 
estructurales generales en una muestra, aunque se debe tener en cuenta que las moléculas 
aromáticas individuales absorben la luz ultravioleta en grados variados; teniendo diferentes 
absortividades (Weishaar et al., 2003). 
La materia orgánica disuelta cromofórica (MODC) es la fracción absorbente de la 
materia orgánica disuelta (MOD), y un contribuyente principal a las propiedades ópticas de las 
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aguas naturales.  
La determinación de absortividades a 280nm puede proporcionar un método 
significativo para estimar el contenido de carbono aromático en muestras de agua. La longitud 
de onda λ = 280 nm no representa la máxima absorbancia para todas las estructuras aromáticas 
presentes en el COD aunque fue normalmente la elegida porque la transición electrónica ππ* 
ocurre en esta región para arenos fenólicos, ácidos benzoicos, derivados de anilinas polienos e 
hidrocarburos aromáticos policíclicos con dos anillos o más. (Barreto et al., 2003; Uyguner y 
Bekbolet, 2005). Por otra parte, los grupos funcionales con estructuras quinoideas y sistemas 
cetoenólicos son responsables en mayor grado de la absorción en el rango visible. 
En las figuras 8.7 y 8.8 se presentan los espectros UV-Visible de las aguas estudiadas, 
los cuales no presentan características específicas con absorbancias crecientes a longitudes de 
onda más bajas y son similares a los obtenidos por diversos autores para sustancias húmicas de 
diversos ambientes (Peuravori y Pihlaja, 1997; Chen et al., 2002; Weishaar et al., 2003; Helms 
















Longitud de onda (nm)
A1
 














Longitud de onda (nm)
A2
 
Figura 8.8: Espectro UV-Visible correspondiente a A2. 
Wang y Hsie (2001) encontraron una correlación muy alta entre el área bajo los 
espectros Uv-vis y las concentraciones de materia orgánica natural (MON) un resultado que se 
observa cualitativamente al comparar los dos espectros (Figuras 8.7 y 8.8). 
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El hombro alrededor de los 260-280 nm es indicativo de derivados de la lignina (Fooken 
y Liebezit, 2000), su presencia sugiere la existencia de ácidos fúlvicos de origen terrestre. En la 
materia húmica acuática los ácidos fúlvicos conforman la fracción dominante, siendo más del 
doble de la concentración de ácidos húmicos. Generalmente la materia orgánica disuelta 
autóctona absorbe menos en el ultravioleta, es más pobre en residuos aromáticos y se encuentra 
más enriquecida en N que la alóctona. (Tipping et al., 1988; Curtis y Adams, 1995; Curtis, 
1998; Yang et al., 2012). En el sitio A1 se encuentra evidencia de materia orgánica alóctona, 
producto de la escorrentía, debido a la presencia del hombro, lo que no se observa en A2, 
reforzando el concepto del origen in situ de la materia orgánica en este sitio rural.  
Los valores indicados por Scapini et al. (2008) para E2/E3 de ácidos fúlvicos en aguas 
fuertemente coloreadas del Río Chubut son similares a los encontrados en este trabajo (Tabla 
8.5). La relación de absorción E2/E3 muestra cambios en el tamaño relativo de las moléculas de 
la materia orgánica disuelta (Rodríguez de Azevedo et al., 2008). Cuando el peso molecular 
crece, E2/E3 decrece. Esto es debido a una absorción más fuerte de la luz por la materia 
orgánica disuelta cromofórica de alto peso molecular, a longitudes de onda más largas, como se 
observa en la figura 8.7 para A1. 
Tabla 8.5. Valores de E2/E3 (A250/A365), porcentajes de aromaticidad (%AR) delas aguas 
superficiales estudiadas 
 E2/E3 %Aromaticidad 
A1 4,51±0,09 21,89±0,61 
A2 5,57±0,07 14,60±0,38 
Peuruavori y Pilhaja (1997) consideraron que E4/E6, de uso común en sustancias 
húmicas de suelos y sedimentos carece de importancia limnológica y, por lo tanto utilizan 
solamente E2/E3, que relacionaron con la aromaticidad según  
%Ar = 52,509 – 6,78 E2/E3 
Scapini et al. (2010) utilizaron esa aproximación en ácidos fúlvicos extraídos de aguas 
del río Chubut (E2/E3: 4,7; %Ar: 21) y en agua inalterada de la Bahía Engaño (Chubut 
Argentina) (E2/E3:6,9; %Ar: 5,5); encontrando relación con el C aromático detectado en los 
espectros 13CRMN correspondientes, por lo que es una aproximación válida. 
Los porcentajes de aromaticidad estimados son mayores en A1 que en A2 (Tabla 8.5). 
En A1, se manifiesta la mayor presencia de sustancias húmicas de origen alóctono, aunque, 
también una mezcla con materia orgánica autóctona. Ésta es predominante debido a la sequía 
existente que genera la ausencia de productos de escorrentía en el agua (Arreghini et al., 2005). 
También es posible encontrar compuestos orgánicos sintéticos de bajo peso molecular 
procedentes del lixiviado del relleno sanitario de González Catan, como EDTA y otros 
componentes de los residuos antrópicos (AySA, 2009), que podrán modificar la afinidad de la 
materia orgánica disuelta por los metales (Shiller, 1997; Vega y Weng, 2013, Yang et al., 2015). 
Rashid (1985) indicó que la estabilidad de los complejos órgano-metálicos depende de 
la naturaleza química de los compuestos húmicos, en particular de la naturaleza y número de 
grupos funcionales de las moléculas húmicas. Cuanto mayor es el número de grupos 
funcionales, como carboxilos, hidroxilos fenólicos, aminas y quinonas, también lo será el 
número de ciclos alrededor del metal complejado y, por lo tanto, mayor la fuerza de unión. A 
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medida que aumenta el grado de humificación las moléculas orgánicas son más reactivas, lo 
cual se debe principalmente a que en el material bien humificado las concentraciones de grupos 
funcionales reactivos son mayores que en el pobremente descompuesto (Mostofá et al., 2013)  
8.3.3. Formas solubles de los metales en las aguas superficiales 
En la tabla 8.6 se muestran los valores correspondientes a la concentración de metales 
totales disueltos en las aguas superficiales utilizadas en este estudio. 
Tabla 8.6. Contenido total disuelto de metales en las aguas utilizadas (µg.L-1). 
 Zn Ni Cu Pb 
A1 70,3 ±4,5 31,0 ± 1,7 18 ± 1 130 ± 10 
A2 25 ± 2 13 ± 1,7 9,67 ± 0,58 21 ± 1 
Todos los metales se encuentran en mayor concentración en A1, lo que podría proceder 
de vertidos antrópicos; incrementándose este efecto por la disminución del caudal provocado 
por la sequía. Esto último explica la diferencia observada en los contenidos de metales disueltos 
indicados por la ACUMAR (2009), para el año 2008 en el mismo mes.  
En el caso de A2, los niveles se encuentran dentro de los rangos indicados por Arreghini 
(2008). Las concentraciones totales de Pb y Cu superaron los niveles guía para la protección de 
la vida acuática establecidos por la Ley de Residuos Peligrosos (No 24051 Anexo II, Tabla 2 del 
Decreto 831/93) (Cu: 2µgL-1, Pb: 1µg.L-1). En el caso del Ni el nivel (25µg.L-1) fue superado en 
la cuenca baja del arroyo Morales (A1) y los mismo ocurrió con el Zn (30µg.L-1). Los resultados 
son menores que los encontrados para la inhibición de Selenastrum capricornutum Printz: 
50µg.L-1 en el caso del cobre (Bartlett, Rabe y Funk, 1974) y 200 µg.L-1 para el níquel 
(Magdaleno, 2004).  
Por otra parte, se compararon las concentraciones obtenidas de las formas complejadas 
y sus porcentajes con respecto al contenido total disuelto (Tabla 8.6), encontrándose diferencias 
según el metal (figuras 8.9 y 8.10). 
Dado que los metales débilmente complejados por los ligandos orgánicos pueden 
disociarse durante el intercambio iónico con la resina catiónica, parte de los iones libres podrían 
proceder de complejos inestables, por lo cual la fracción retenida por la resina catiónica es 
denominada “lábil” (Álvarez et al., 2004; Bowles et al., 2006; Pohl, 2006).  
Jiang y Presley (2002) observaron que las fracciones lábiles de metales traza 
determinadas por los métodos de intercambio iónico son generalmente mayores que las 
obtenidas por otras técnicas, debido a que los tiempos de contacto son más largos. 
Por todo lo expuesto los valores para los complejos encontrados en este trabajo son los 
mínimos posible y representan a los complejos más estables de cada metal, de acuerdo con lo 
indicado por Patrick y Verloo (1998).  
Con el propósito de minimizar la influencia de estos complejos inestables en los valores 
obtenidos, y para conseguir una buena aproximación a la concentración real de complejos, se 
consideraron los contenidos de metales retenidos por la resina aniónica. 
La cantidad de Pb y Cu complejado es mayor en A1 que en A2 (Figura 8.9) debido a 
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que el contenido total de metales disueltos es mayor en la muestra procedente del Arroyo 
Morales. Sin embargo el caso del Ni es diferente, ya que se complejaron iguales cantidades, 














Figura 8.9: Concentración (en µg.mL-1) de Cu, Ni, Pb y Zn complejados en las aguas 
superficiales estudiadas. 
El Zn tiende a complejarse más en A1 que en A2, pero las diferencias no son 
significativas. Los mayores valores de COD en A1 que en A2 (Tabla 8.4), en consonancia con 
los metales disueltos, mostrarían que, en el caso de Pb y Cu, la solubilidad podría estar 
controlada por la formación de complejos, como señalaron diversos autores (Kuma et al., 1996; 
Lui y Millero, 1999; Iorio, 1999; Waite, 2001; Nagai et al., 2007; McIntyre y Guéguen, 2013). 
Esto se confirma por el valor de complejación, próximo al 100% observado para los dos metales 
en ambos casos (Figura 8.10). 
En el caso del Zn este porcentaje no es tan alto en ambos sitios; indicando la posibilidad 
de que la complejación no controle la solubilidad, lo cual permitiría la existencia de ion Zn2+ 
libre en disolución, o la posible presencia de complejos lábiles (Rendina, y Iorio, 2012).  
Para el Ni se encontró menor porcentaje de complejación en A1 que en A2, a pesar de la 
mayor cantidad de COD en ese sitio, por lo que los metales dispondrían de más sitios para la 
formación de complejos. El Ni suele complejarse en mayor medida que el Zn (Jiang y Presley, 
2002) y el 50 % del Ni disuelto suele estar complejado orgánicamente; llegando a alcanzar 
valores del 99,9 % (van den Berg y Nimmo et al., 1987; Xue et al., 2001). Por otra parte, se 
sabe que la cinética lenta de complejación del Ni genera una proporción mayor de cationes 
libres en el equilibrio (Xue et al., 2001; Town et al., 2012; Klucakova, 2014).  
En este trabajo la posible presencia de complejos lábiles en A1 requiere un mayor 
estudio respecto a la afinidad del Ni por la materia orgánica disuelta. Dado que este elemento es 
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el menos afín de los tres metales estudiados, cuya solubilidad está controlada por la 
complejación (Pb, Cu y Ni) (Pandey et al., 2000) parece que, en principio, se estarían 
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Figura 8.10: Porcentaje de complejación de Cu, Ni, Pb y Zn en las aguas estudiadas. 
Es necesario tener en cuenta las concentraciones de los iones alcalinotérreos, tanto Ca2+ 
como Mg2+, en aguas para el estudio de la afinidad de los complejos, aunque su influencia 
todavía se encuentra en discusión por diferentes autores.  
En aguas dulces, como en las estudiadas en este trabajo, dado que estos iones están 
presentes generalmente en concentraciones de varios órdenes de magnitud mayores que las de 
los iones de los metales traza, tanto el Ca2+ como el Mg2+ pueden influir en la existencia de 
complejos más inestables que los correspondientes a los otros metales, a pesar de su débil poder 
complejante. Situación que se puede sobredimensionar a los valores de pH de las aguas 
naturales, disminuyendo así la afinidad de los metales trazas por la materia orgánica (Cao et al., 
1995; Markich et al., 2006). 
El Ca2+, un ácido duro según la clasificación de Pearson (1963), forma principalmente 
complejos de esfera externa (menos estables); mientras que los de Cu son fundamentalmente de 
esfera interna (más estables). Cao et al. (1995) observaron un efecto medible y pH dependiente 
del Ca2+ sobre la complejación de Cu, Pb y Cd; por lo que supusieron un cambio global de las 
fuerzas electrostáticas. Por otra parte Iglesias et al. (2003) plantearon que la presencia de Ca 
modifica la distribución de los sitios de unión del Cu; afectando a su máxima capacidad de 
unión. Parece pues que la presencia del Ca afecta a la complejación del Cu aunque no existe una 
competencia directa evidente.  
Como ya se ha mencionado, el Cu muestra preferencia relativa por unirse a átomos de N 
y O en los ligandos. Lu y Allen (2002) observaron, bajo condiciones naturales, que la mayor 
parte de la complejación entre el cobre y la materia orgánica disuelta se explica por los sitios 
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caracterizados como fenólicos (donde se encuentran también grupos nitrogenados), más que por 
los correspondientes a ácidos carboxílicos; complejándose principalmente a través de la 
sustitución de protones por el ion metálico.  
Por el contrario la mayoría de los iones Ca2+ y Mg2+ tienden a unirse con los sitios 
carboxílicos, especialmente a altas concentraciones. Si estas son bajas, estos metales compiten 
débilmente con el Cu por las uniones tipo fenólicas, puesto que sus constantes de estabilidad son 
menores a las del Cu y cuando la concentración de los iones alcalinotérreos es mayor, el exceso 
tiende a unirse a los sitio carboxílicos; dando como resultado un efecto aparente de competición 
débil, ya que no se produce una competencia por los sitios de unión. 
En soluciones modelo de aguas dulces que contenían sustancias húmicas, Ni (II) y los 
cationes mayoritarios Ca y Mg, Mandal et al. (2000) observaron competencia entre Ni, Ca y Mg 
por la materia orgánica presente, lo que hizo que los complejos Ni-humatos fuesen lábiles, 
generando el ion Ni2+ libre. 
Los datos obtenidos en este trabajo muestran que la solubilidad de ninguno de los dos 
metales alcalinotérreos estuvo controlada por la complejación. En el caso del Ca se encuentran 
más formas complejadas en A1 que en A2, a pesar de que ambos sitios de muestreo tienen una 
concentración similar de metal disuelto (Tabla 8.2, Figuras 8.11 y 8.12). Esto podría deberse a 
que aguas arriba del sitio A1 hay un vertido de lixiviados de un relleno sanitario (AySA, 2009; 
ver capítulo 4), que podrían contener ligandos orgánicos sintéticos (como EDTA) que favorecen 
la formación de complejos más estables (Shiller, 1997), lo cual genera una complejación 












Figura 8.11: Concentración (en µg.mL-1) de Ca y Mg complejados en las aguas 
superficiales estudiadas. 
Antelo y Arce (1998) en un estudio realizado sobre un río de Galicia, indicaron que en 
los sitios donde se producían descargas de aguas residuales urbanas, con componentes orgánicos 
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antropogénicos, aumentaba considerablemente la capacidad de complejación de las aguas en 
comparación con otros lugares donde el contenido de materia orgánica dependía de la 
escorrentía de los campos agrícolas o de productos in situ. Así pues, el efecto de una reducción 
en la contaminación orgánica de la cuenca traería aparejado una disminución en la capacidad de 
complejar.  
Además, Baken et al., (2011) midieron la afinidad de Cd, Cu, Ni y Zn con materia 
orgánica disuelta obtenida por ósmosis inversa de aguas superficiales de zonas con diferentes 
usos de la tierra y observaron que, en aguas que recibían vertidos urbanos, donde se 
determinaron concentraciones de EDTA (0,14µM) era muy importante la afinidad de todos los 
metales y que en las aguas con menor influencia urbana los metales tenían más afinidad por la 
materia orgánica aromática.  
Por otra parte, Vega y Weng (2013) demostraron que la consideración de la presencia 
de EDTA en los modelos de especiación de aguas se ajustaba mejor a las condiciones 
ambientales que cuando no se tenían en cuenta este tipo de compuestos orgánicos 
antropogénicos. 
Estos puede estar influyendo en que en el sitio 1 haya una mayor concentración de Fe 
complejado (0,48±0,03µg.mL-1) que en el A2 (0,37±0,19µg.mL-1). La solubilidad del hierro está 
controlada por los complejos orgánicos disueltos, dada la baja solubilidad de las sales de este 
elemento y la alta estabilidad de sus uniones con la materia orgánica.  
La estabilidad de los complejos también depende de la carga de los iones metálicos. El 
ion Fe3+ forma quelatos más estables que Fe2+ (Rashid, 1985; Violante et al., 2007) y, como 
consecuencia de mayor nivel de oxígeno disuelto en el medio, se produce un cambio en el 
estado de oxidación del hierro; aumentando la estabilidad de los complejos (Bargiela, 2009).  
En A1, la presencia de EDTA generando complejos más estables compensaría la anoxia 
que mantendría al Fe en estado de reducción. Este Fe complejado también compite por sitios de 
unión con los metales, tanto por contenido como por estabilidad, como ya habían deducido 
diversos autores (Bargiela et al., 2006; Violante et al., 2007; Fuentes et al., 2013; Laride, 2015; 
Abualhaija et al., 2015), lo cual podría explicar, en parte, el menor porcentaje de complejación 
que se observa para el Ni en este sitio (Figura 8.10).  
Se observaron más complejos de Mg en A2 que en A1, (Figura 8.11, 8.12), lo que 
podría deberse a la mayor concentración de metal disuelto observada en ese sitio (Tabla8.2). 
Si se tienen en cuenta las concentraciones de los metales disueltos en µmoles/ml, se 
observa que el Zn es el metal que se encuentra disuelto en mayor concentración, seguido en 
orden decreciente por Pb, Ni y Cu en el sitio A1 (Figura 8.13) siendo la de Pb la menor 
concentración disuelta en el sitio con menor contaminación urbana. Esto sucede, pese a que hay 
mayor concentración en µg.mL-1 de Pb, por su peso atómico elevado comparado con los otros 
metales. 
Considerando el modelo 1:1 para la formación de los complejos más estables (Pandey et 
al., 2000; Buffle et al., 2007; Craven et al., 2012) se estudió la relación de los contenidos de 
metal disuelto por mol de C disuelto como parámetro de afinidad. 
En las interacciones metal disuelto-COD existe un continuum de fuerzas de 
complejación que varían desde muy elevadas, con una relación metal:COD baja, a muy 
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pequeñas, con una relación metal: COD alta (Playle et al., 1993).  
Sekaly et al. (1999) definieron la existencia de dos grandes clases de grupos de unión 
para metales en los ácidos fúlvicos. Los que se encuentran en mayor proporción, son los sitios 
de unión débil. Hay pocos tipos de grupos funcionales representando a estos sitios, entre ellos 
carboxilatos, y fenolatos. Los demás son sitios fuertes de unión y representan una pequeña 
fracción de los totales, pero son un gran número de tipos de sitios (por ejemplo, grupos 












Figura 8.12: Porcentaje de complejación de Ca y Mg en las aguas superficiales estudiadas. 
A una relación metal:COD alta, hasta los sitios de unión más débiles de la materia 
orgánica disuelta son capaces de unirse con el metal (Sekaly et al., 1999). Mandal et al. (2002) 
demostraron que, a medida que la relación Ni:COD aumenta, también lo hace la velocidad de 
disociación de los complejos; generando especies lábiles. Por lo tanto la concentración de Ni 
libre depende de la relación Ni:DOC. En función de esta relación especifica (Doig y Liber, 
2007), el metal puede estar fuertemente complejado, o libre y/o lábil en mayor proporción (y 
por lo tanto biodisponible). 
Varios autores (Vasconcelos, Gomes, 1997, Town y van Leeuwen, 2004, Chakraborty y 
Chakrabarti, 2008) utilizaron el parámetro Г para describir la heterogeneidad de un sistema de 
complejación 1:1. Para un ligando simple Г=1; cuando la heterogeneidad del ligando aumenta, 
el valor Г disminuye. Además, la misma sustancia complejante puede poseer diferente 
heterogeneidad para diferentes iones metálicos debido a los siguientes factores:  
1) sitios complejantes diferentes pueden estar disponibles para diferentes iones 
metálicos. Niveles 
2) las estabilidades de unión con los metales de los sitios fuertes y débiles puede variar 
entre los metales.  
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Para Cu (Chakraborty y Chakrabarti (2008) encontraron valores de Γ en el rango de 0,3 
a 0,5; dependiendo de la sustancia húmica, son relativamente bajos y sugieren que un rango 














Figura 8.13: Concentración (en µmol.mL-1) de Cu Ni, Pb y Zn disueltos en las aguas 
superficiales estudiadas. 
Estudios previos realizados demuestran que 1 mol de ácidos húmicos se compleja con 1 
mol de Cu y Fe, mientras que 1 mol de ácidos húmicos se compleja con 2 moles de Ni, Zn o 
Mg. Aparentemente los complejos formados entre 1 mol de ácidos húmicos y 1 mol de metales 
son más estables que los formados entre 1 mol de ácidos húmicos y 2 de metales (Pandey et al., 
2000). Se podría pensar que la competencia entre los metales hace que cada uno ocupe los sitios 
de mayor afinidad; incrementando por ello la afinidad en función de los otros metales. 
Al relacionar lo anterior con lo observado en los porcentajes de complejación (figura 
8.11), se debería encontrar una menor relación de moles de Ni disuelto por mol de C en A2 que 
en A1, lo que se traduciría en complejos más estables en ese primer sitio (Tabla 8.7.), lo cual no 
ocurre, dado que se genera una competencia por los sitios con el Pb y el Cu que son los metales 
más afines, presentan las menores relaciones entre metal y COD y forman, por lo tanto, 
complejos más estables (Tabla 8.7, Figura 8.11). Algunos autores consideran también que la 
afinidad del Ni por la materia orgánica, para iguales cantidades molares de metal, es menor que 
la del Fe (Pandey et al., 2000); en contraposición con la serie de Irving Williams 
(Pb>Cu>Ni>Co>Zn>Fe>Mn), (Rashid, 1985), lo cual corrobora los resultados obtenidos en A1 
para Ni (Tabla 8.7). Por otro lado, Pandey (2000) encontró que, en el caso del Pb, 4 moles de 
ácidos húmicos se complejan con 5 moles de Pb, por lo que se requiere más metal para formar 
complejos más estables, lo cual explica que, aunque la relación es mayor para Pb que para Ni en 
A1, siga ocupando los sitios más afines.  
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En A2 los dos metales más afines son los que presentan las menores relaciones y, por lo 
tanto, formarán los complejos más estables; apreciándose de forma más clara la competencia 
(Tabla 8.7). 
Tabla 8.7. Número de moles de Cu Ni, Pb y Zn disueltos por mol de C en las aguas 
superficiales estudiadas. 
 Cu Ni Pb Zn 
A1 3,75.10-5±5,3.10-6 6,96.10-5± 6.10-6 8,33.10-5±1,26.10-5 0,00014±1,6.10-5 
A2 0,0017±0,0002 0,0024±0,0002 0,0011±0,0001 0,0042±0,0003 
En el caso del Zn, la relación mol de metal disuelto por mol de C confirma la presencia 
de formas más lábiles en ambos sitios (Tabla 8.7).  
8.3.4. Liberación de carbono orgánico disuelto de los sedimentos hacia la columna 
de agua  
En el ensayo planteado se supone que se alcanzan las condiciones de equilibrio para 
liberar todo el carbono orgánico capaz de disolverse, tanto al potencial redox como a la relación 
agua / sedimento correspondientes a las condiciones utilizadas. Obviamente quedará en el 
sedimento parte de la fracción de carbono orgánico capaz de solubilizarse en agua porque en 
condiciones naturales el equilibrio se desplazará por lixiviación en la columna de agua (Tao y 
Lin, 2000, Liying et al., 2009). 
En la tabla 8.8 se presentan las fracciones de Corg correspondiente al COD en los 
sedimentos en estudio al incubarlos en contacto con agua destilada.  
Tabla 8.8.Fracciones de Corg correspondiente al COD obtenido en los ensayos entre 
sedimento y agua destilada. 
 COD (µg.g-1 sed) COD/Corg 
S1 259 ± 29 0,031 ± 0,001 
S5 386 ± 104 0,011 ± 0,002 
S7 452 ± 2,3 0,005 ± 0,00004 
En S1, donde se encuentra la menor concentración de C orgánico en los sedimentos de 
los tres sitios estudiados (capítulo 5), se observó que se disuelve una mayor proporción de 
carbono. Este sitio tiene materia orgánica de bajo peso molecular , de origen autóctono 
(Capítulo 6), lo que genera una mayor fracción soluble, en comparación con S5 que presenta 
una mezcla de materia orgánica formada in situ y depositada por escorrentía en diferentes 
proporciones y que es de mayor peso molecular y más aromática que en S1. Además, la 
conductividad eléctrica de la columna de agua en S5 produce la coagulación de los ácidos 
húmicos y fúlvicos de manera diferencial; contribuyendo a la acumulación de compuestos de 
mayor peso molecular. Tanto en S5 como en S7 la materia orgánica tiene una mayor proporción 
de ácidos húmicos que fúlvicos (Capítulo 6, Tabla 6.4), lo que disminuye la fracción de 
compuestos orgánicos capaces de disolverse en la columna de agua.  
Según algunos autores (Liying et al., 2009), los grupos más aromáticos en la estructura 
de las sustancia húmicas se asocian a menores solubilidades, lo cual explicaría también la menor 
solubilidad en S5, donde la materia orgánica tiene una mezcla más humificada, producto de la 
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escorrentía.  
Los valores promedio de potenciales redox (cercanos a -250 mv) de S5 y S7 fueron 
menores que los de S1 (-100 mv) (Tabla 5.7); generando condiciones que influyen en la 
composición de la materia orgánica. Según lo observado por Yang et al. (2014) las 
transformaciones microbianas que pueden estar influidas por las condiciones redox son 
importantes procesos que afectan al flujo de la materia orgánica desde el sedimento hacia la 
columna de agua.  
Se ha estudiado que el aumento del pH es un factor clave para controlar la 
solubilización de la materia orgánica en condiciones reductoras (Impellitieri et al., 2002; Grybos 
et al., 2007; Knorr, 2013) por lo que pHs ligeramente ácidos en S5 y S7 (6,8 en ambos casos) 
pueden también contribuir a la menor solubilidad. También las altas conductividades de estos 
dos sitios pueden impedir la solubilización de los compuestos orgánicos; estabilizando la 
coagulación de los coloides orgánicos ya discutida (Capítulo 6). 
Todo lo anterior, permite explicar por qué el C orgánico disuelto representa un mayor 
porcentaje de la materia orgánica total del sedimento en el sitio de la cuenca alta. 
8.3.5. Especiación de metales disueltos 
En la tabla 8.9 se presentan los valores de metales disueltos en los ensayos de 
incubación de los tres sedimentos en contacto con agua destilada. En la figura 8.14 se observan 
los porcentajes de del contenido total de Cu, Ni, Pb y Zn disueltos desde los sedimentos de los 
tres sitios; observándose valores muy bajos respecto a los contenidos totales en todos ellos.  
Tabla 8.9. Concentración de Cu, Ni, Pb y Zn disueltas en las incubaciones con agua 
destilada (µg.g-1 de sedimento) 
 
Cu Ni Pb Zn 
S1 0,19±0,001 0,042± 0,018 0,27± 0,08 0,18± 0,04 
S5 0,20±0,015 0,24±0,048 0,53±0,06 0,27± 0,05 
S7 0,21±0,015 4,4±0,3 0,37±0,025 1,21± 0,34 
En el caso del Zn, la concentración aumentó de S1 a S7 (Tabla 8.9), lo que está 
relacionado con el aumento de la concentración de este metal en los sedimentos. Sin embargo 
pasa a la disolución la misma proporción de metal en los tres sitios (Figura 8.14).  
El potencial redox en S5 y S7 tiene valores muy negativos (S5:-235 y S7:-254), lo que 
parece indicar la presencia de sulfuros en los sedimentos. El Zn se encuentra retenido en los 
sedimentos superficiales, principalmente por precipitación como sulfuro amorfo, cuya 
formación es importante en sedimentos reducidos. La fase sulfuro amorfo es la más importante 
para regular la cantidad de Zn libre o biodisponible en estos sedimentos y, en consecuencia, en 
el intercambio del metal entre la biota y el agua (Rendina y Iorio, 2012).  
En S1 influiría más la fracción de Zn unida a óxidos de Fe y Mn. Estos resultados son 
concordantes son los de Charriau et al. (2010), quienes en el análisis de la dinámica de los 
metales desde el sedimento hacia la columna de agua, plantearon que estas dos fases 
geoquímicas son las responsables de la retención de los metales en los sedimentos anóxicos y 
óxicos, respectivamente; mientras que la materia orgánica es la causante de mantener en 
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disolución los iones metálicos debido a la estabilización de los complejos. 
El Cu se disuelve en menor proporción en S5 y S7 que en S1, pese al mayor contenido 
del metal en los sedimentos más contaminados. Podría deberse también a la formación de 
sulfuros de Cu en los sedimentos anóxicos. 
Cuando se analiza el caso del Ni se puede observar un aumento en el porcentaje de 
disolución de S1 a S5 (Figura 8.14). En S1 este metal se encuentra en S1 más asociado a ácidos 
húmicos (tabla 7.2a y 7.2b), por lo que tendería a permanecer en el sedimento.  
La mayor disolución en los sitios anóxicos podría deberse a que, aunque Ni forma 
sulfuros estables como indicaron Charriau et al. (2010), también se pueden generar bisulfuros de 
níquel solubles, en concordancia con los resultados de Doig y Liber (2006), lo que favorecería 
la liberación de este metal desde el sedimento hacia la columna de agua.  
Los bisulfuros son especies más lábiles, lo que da lugar a un menor porcentaje de 
complejación (Figura 8.15). El Pb tiene el mismo comportamiento que el Ni (Figura 8.14), pero 
la mayor solubilización aparente en S5 podría ser consecuencia del vertido reciente de Pb, dado 
que está más asociado a la fracción fúlvica (Tabla7.2.a y 7.2.b). En estas condiciones es 
esperable que el Pb se encuentre en una fracción lábil del sedimento, no asociado a las 
fracciones geoquímicas más residuales. En S7, tanto carbonatos como sulfuros compiten por la 
materia orgánica por el Pb y además la contaminación resulta más antigua por lo que está más 













Figura 8.14: Porcentaje de Cu, Ni, Pb y Zn disueltos en agua destilada 
La mayor CE obtenida en las incubaciones en S5 y S7 no permitiría, como ya se ha 
mencionado, la disolución de fracciones orgánicas de alto peso molecular; influyendo así en la 
menor disolución de Cu (Figura 8.14) y de Pb, por estar ambos más asociados a esas fracciones 
húmicas. 
En la Tabla 8.10 se presentan los datos correspondientes a las concentraciones de los 
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metales complejados en el ensayo de incubación con agua destilada y en la figura 8.15 se 
observan los porcentajes de complejación correspondientes. 
La anoxia del sistema y la composición de la materia orgánica pueden modificar las 
afinidades por los metales. 
Tabla 8.10. Concentración de Cu, Ni, Pb y Zn complejados en las incubaciones con agua 
destilada (µg.g-1 de sedimento) 
 
Cu Ni Pb Zn 
S1 0,188±0,001 0,031±0,001 0,266±0,078 0,177±0,047 
S5 0,182±0,050 0,115±0,018 0,458±0,078 0,271± 0,004 
S7 0,202±0,032 2,26±0,43 0,25±0,063 1,21± 0,279 
Para Pb y Cu, la complejación controla la solubilidad en todos los sitios, ya que 
presentan un alto porcentaje de especies complejadas; existiendo, por lo tanto, alta afinidad de 
estos metales por la materia orgánica aunque el Pb presenta tendencia a disminuir la proporción 
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Figura 8.15: Porcentaje de Cu, Ni, Pb y Zn complejados en agua destilada 
Zn y Ni presentan porcentajes de complejación variables (Figura 8.15), menores a los de 
Cu y Pb. El Zn, como ya se ha discutido, se asocia a fases geoquímicas más solubles. La 
fracción unida a la materia orgánica es fundamentalmente a través de reacciones de intercambio 
iónico (Capítulo 7).  
Al analizar el comportamiento del Ni, su menor afinidad por la materia orgánica hace 
que, en competencia con Cu y Pb, los complejos sean los menos estables, y también con el Fe 
donde prevalece el efecto de mayor concentración de este metal en el medio (Bargiela, 2009), 
por todo lo cual la complejación no controla la solubilidad de Ni, ni de Zn.  
Se mencionó previamente que, en S5 y S7, la presencia de sulfuros insolubles de Ni 
controlaba en gran parte la solubilización de los iones (Rendina y Iorio, 2012). Durante la 
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formación del NiS, más insoluble que el FeS, este último libera iones Fe2+. La competencia con 
el Fe2+, si este es suficientemente abundante, puede reducir el reparto del Ni a la materia 
orgánica en los sedimentos sulfídicos y, por lo tanto, reducir los efectos complejantes de esa 
fracción. Doig y Liber, (2006) indicaron que, aunque el exceso de sulfuros volatilizables por 
ácidos predice la ausencia de toxicidad aguda en Ni, no siempre predice la ausencia de ésta si es 
crónica, lo cual puede ser debido a la formación de los bisulfuros, antes citados, y la posterior 
solubilización. 
8.3.6. Influencia de aguas con diferente contenido de materia orgánica y metales en 
la liberación de COD y la especiación de los metales en la columna de agua 
En las figuras 8.16, 8.17 y 8.18 se presentan los datos correspondientes al carbono 
orgánico disuelto (en µg.g-1 de sedimento) en contacto con las aguas de distinto contenido de 
















Figura 8.16: Carbono orgánico disuelto (en µg.g-1 de sedimento) en los diferentes 
tratamientos de S1. 
Los valores de COD obtenidos estaban relacionados con su liberación desde el 
sedimento hacia el agua cuando ésta no tenía niveles elevados de materia orgánica (COD en A2: 
5,4µgCg-1 sedimento). Por otro lado, cuando los valores de COD de la muestra de agua utilizada 
para la incubación eran elevados, como los observados en la muestra procedente de la 
desembocadura del Arroyo Morales (A1) (COD en A1: 456,4 µg.Cg-1 sedimento), se puso de 
manifiesto una tendencia al aporte desde la columna de agua al sedimento evidenciándose en 
una disminución del COD. 
Esto se aprecia más claramente en S1; en el caso de los sedimentos anóxicos con alto 
contenido de materia orgánica se aprecia más la influencia de la fase sólida, dado que los 
valores obtenidos fueron similares a los del tratamiento con agua destilada. 
El flujo desde la columna de agua hacia el sedimento en S1/A1 podría deberse a la 
diferencia de concentración de COD entre la fase líquida y la sólida, lo que está en concordancia 
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con lo postulado por Koelmans et al. (2010). 
Diversos autores (Rashid, 1985; Artemyev, 1996; Baalousha et al., 2006; Kloster et al., 
2013) afirmaron que las condiciones más favorables para el mecanismo de precipitación se 
desarrollan cuando las aguas se encuentran con un ambiente salino. Bajo influencia del agua 
salina, los complejos organo-metálicos hidrofílicos se transforman en hidrofóbicos y coagulan 













Figura 8.17: Carbono orgánico disuelto (en µg.g-1 de sedimento) en los diferentes 
tratamientos de S5. 
Los compuestos húmicos de bajo peso molecular pueden permanecer solubles, pero no 
los que los tienen elevado porque son susceptibles a la precipitación bajo condiciones de 
salinidad creciente. En S1 se puede encontrar precipitación por sedimentación de partículas 
coloidales floculadas (o envejecidas) en el transcurso de la incubación, pero no por cambios de 
fuerza iónica, dado que no se observaron variaciones en la CE del agua, antes y después del 
tratamiento (CE A1= 2,45 mS.cm-1, CE final en S1/A1 = 2,49mS.cm-1).  
En cuanto al flujo en S5/A1 los cambios puestos de manifiesto en la fuerza iónica de las 
incubaciones de S5 (CE S5= 3,06 mS.cm-1; CE A1= 2,45 mS.cm-1; CE al final de la incubación: 
4,51mS.cm-1) producirían precipitación de la materia orgánica de mayor peso molecular, o de la 
hidrofóbica por floculación, como han indicados diversos autores en zonas estuarinas, o en la 
misma cuenca media (Kraepiel y Chifoleau, 1997; Behner y Opsahl, 2001; Baalousha et al., 
2006; Bargiela, y Iorio, 2011). En el caso de S7, la variación con respecto al sedimento es 
despreciable (CE S7= 3,06 mS.cm-1 CE final de la incubación: 3,32 mS.cm-1) y, aunque cambia 
con respecto al agua, no es significativo el flujo de materia orgánica hacia el sedimento. 
En todos los casos, aunque en menor medida en S1/A1, quedaría el COD enriquecido en 
materia orgánica de bajo peso molecular y en compuestos orgánicos sintéticos provenientes de 
los vertidos que ya fueron considerados.  
El mayor potencial redox resultante en el sedimento S1 que los de S5 y S7, proporciona 
condiciones oxidantes para que la materia orgánica disuelta se descomponga durante la 
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incubación, lo que influiría también en la solubilidad de los metales a causa de los cambios, en 
calidad y proporción, de grupos funcionales complejantes (Pempkowiak et al., 1998; Pedroza et 













Figura 8.18: Carbono orgánico disuelto (en µg.g-1 de sedimento) en los diferentes 
tratamientos de S7. 
Diversos autores sindicaron que los ácidos fúlvicos parecen ser la fase transportadora 
mayoritaria para elementos traza como Cu y Ni. En contraste, los elementos traza pertenecientes 
a los llamados grupos coloidales son principalmente movilizados por ácidos húmicos que 
contienen nanopartículas de Fe, perteneciendo a este grupo el Pb. De esta manera las sustancias 
húmicas permiten directa o indirectamente actuar como un transportador coloidal de muchos 
elementos traza insolubles, por complejarse o por estabilizar una fase transportadora de Fe 
(Pédrot et al., 2008). 
En las Tablas 8.11, 8.12 y 8.13 figuran los datos correspondientes a las concentraciones 
de los metales disueltos en el ensayo de incubación (los tres tratamientos) para S1, S5 y S7 
respectivamente.  
Tabla 8.11 Concentración de Cu, Ni, Pb y Zn disueltos en los tres tratamientos expresada 
en µg.g-1 de sedimento en S1. 
 
Cu Ni Pb Zn 
S1/AD 0,23 ± 0,07 0,042±0,018 0,32±0,13 0,18±0,04 
S1/A1 0,42± 0,018 0,25±0,031 0,44±0,05 0,35±0,21 
S1/A2 0,25±0,063 0,094±0 0,46±0,079 0,33±0,21 
Por otra parte, en las figuras 8.19, 8.20, 8.21, 8.22, 8.23 y 8.24 se presentan los datos 
correspondientes al porcentaje de Cu, Ni, Pb y Zn disueltos con respecto al contenido inicial, en 
el proceso de la incubación de los sedimentos con A1 y A2. 
Después de la incubación, la concentración en la disolución demostró un flujo neto 
desde los sedimentos hacia la columna de agua para todos los metales, ya que en todos los caos 
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se detectaron contenidos mayores a los iniciales (> 100 %), excepto en el caso del Zn para los 
tratamientos S1/A1 y S5/A1 (Figura 8.23) y del Pb para los tres tratamientos con A1(Figura 
8.22), en los que no se evidenció variación significativa del contenido de metal disuelto con 
respecto al inicial en las aguas. 
Tabla 8.12. Concentración de Cu, Ni, Pb y Zn disueltos en los tres tratamientos expresada 
en µg.g-1 de sedimento en S5. 
 Cu Ni Pb Zn 
S5/AD 0,25±0,083  0,24±0,048 0,11±0,063 0,27±0,048 
S5/A1 0,29± 0,048 0,27±0,048 0,18±0,12 0,28±0,031 
S5/A2 0,24± 0,048 0,22±0,031 0,14±0,083 0,55±0,27 
 
Tabla 8.13 Concentración de Cu, Ni, Pb y Zn disueltos en los tres tratamientos expresada 
en µg.g-1 de sedimento en S7. 
 Cu Ni Pb Zn 
S7/AD 0,21±0,015  4,4±0,3 0,53±0,078 1,21±0,34 
S7/A1 0,44± 0,031 4,22±0,78 0,54±0,27 1,1±0,34 
S7/A2 0,59± 0,005 5±0,40 0,47±0,031 2,79±1,17 
 
Algunos autores consideran (Lu y Chen 1977).que la dirección de la migración del 
metal está regulada preferentemente por la química del agua superficial (contenido de materia 
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Figura 8.19: Porcentaje de Cu disuelto con respecto al contenido inicial en las aguas para 
los diferentes tratamientos. 
La diferencia en los flujos netos en las incubaciones con aguas de diferente contenido 
orgánico podría deberse a los bajos niveles de COD y Zn en A2 en comparación con A1.  
Los contenidos de Zn disuelto podrían no satisfacer los Kps de las fracciones 
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geoquímicas no residuales del metal en la fase sólida; produciendo la disolución del mismo.  
A este ciclo contribuyen las reacciones de diagénesis por ejemplo, metales 
temporalmente almacenados en sedimentos podrían disolverse en el agua intersticial y 
difundirse a la columna de agua en función del gradiente de concentración (Kamau et al., 2006).  
Del mismo modo la diferencia de concentración entre el agua y el sedimento favorecería 
la liberación del COD, como sucede en los tratamientos con A2. En estas condiciones, dado que 
los ácidos fúlvicos no tienen sus sitios de unión saturados, se forman complejos entre éstos y el 
Zn liberado en el seno de la solución; dando como resultado un desplazamiento del equilibrio de 
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Figura 8.20: Porcentaje de Ni disuelto con respecto al contenido inicial en las aguas (S1 y 
S5). 
S5 y S7 presentan mayores condiciones reductoras que S1, bajo estas circunstancias es 
de esperar que los sulfuros presentes en S2 no permitan la liberación del metal (Rendina, 2012; 
Bargiela et al, 2006; Charriau et al., 2010), pero en la dinámica del equilibrio sigue teniendo 
más preponderancia la menor concentración del metal en A2 que en A1, lo cual hace que el 
equilibrio de solubilidad se desplace hacia la columna de agua. 
De todos los tratamientos, S7/A2 presenta el mayor flujo de Ni desde el sedimento hacia 
la columna de agua (Figura 8.21); y es menor en comparación el tratamiento con el agua con 
más contenido orgánico, lo que evidencia un claro control de la solubilización por parte de la 
columna de agua, debido a la formación de los complejos órgano metálicos entre la materia 
orgánica que permanece en solución y el Ni.  
En ambos tratamientos se obtuvo un ambiente reductor, por lo también existe la 
posibilidad de que fracciones del Ni estuviesen formando complejos bisulfuros más solubles y 
lábiles; lo que quedará evidenciado al estudiar el porcentaje de complejación del metal.  
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En los tratamientos S1/A1 y S1/A2 (ambiente oxidante), el sedimento es el que controla 
la solubilidad del metal, lo que podría deberse a su retención por la influencia de oxihidróxidos 
de Fe, como observaron Charriau et al. (2010) en sedimentos óxicos y Frohne et al. (2011) en 
















Figura 8.21: Porcentaje de Ni disuelto respecto al contenido inicial en las aguas (S7). 
En el caso del Pb, los flujos netos más importantes (Figura 8.22) se observaron en los 
tratamientos S1/A2 y S5/A2, debido principalmente a la menor concentración de COD y Pb en 
A2, a semejanza de lo obtenido con el Zn. En estas circunstancias se libera COD desde el 
sedimento hacia la columna de agua; solubilizando al mismo tiempo al Pb en el proceso de 
complejación, aunque según Plach y Warren (2012) también el Pb es retenido en el sedimento 
óxico por la presencia de oxhidróxidos.  
En los sedimentos con mayor carga orgánica la solubilidad del Pb está controlada por la 
complejación, con estabilidades a veces aún por encima del Cu (Plach y Warren, 2012), pero la 
presencia de sulfuros, propiciada por el ambiente reductor, que compiten con la materia 
orgánica disuelta y hacen que disminuya la solubilidad del Pb. Los sulfuros influyen en todos 
los tratamientos del sitio más contaminado, que alcanzó un Eh altamente reducido en el 
equilibrio de las tres situaciones (S7/AD- 203mV, S//A1 -169mV, S7/A2 -225mV). Por ello se 
observó una disminución del flujo de Pb en la interacción entre agua con menor contaminación 
y el sitio más contaminado (S7/A2) (aunque sigue siendo el mayor valor entre tratamientos).  
Al estudiar el comportamiento del Cu (Figura 8.19) se encuentra un flujo neto desde el 
sedimento hacia el agua en todos los casos. Los mayores flujos corresponden a las incubaciones 
de S1. Aunque el contenido de COD en A1 (456 µgC.g-1) es mayor al encontrado después de la 
incubación con S1 (379 µgC.g-1), éste permite la solubilización del Cu por medio de la 
formación de complejos órgano-metálicos, a causa de la presencia de grupos funcionales afines 
por el metal que están disponibles en la materia orgánica que permanece en solución, 
enriquecida en fracciones con mayor cantidad de grupos funcionales.  
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Figura 8.22: Porcentaje de Pb disuelto con respecto al contenido inicial en las aguas para 
los diferentes tratamientos. 
El menor flujo lo presenta S5/A1, una de las razones podría ser la mayor CE resultante 
(4,5 mS.cm-1) que modificaría la conformación y, por ende, los grupos funcionales; colaborando 
con la consiguiente disminución de la complejación de la materia orgánica con el Cu como 
demostraron algunos autores (Lores y Pennock, 1998; Baalousha et al., 2006). El resultado es 
una menor solubilización del metal desde el sedimento hacia la columna de agua. Por otra parte, 
el bajo valor de Kps del sulfuro de Cu también disminuiría el flujo desde el sedimento (Rendina 
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Figura 8.23: Porcentaje de Zn disuelto respecto al contenido inicial en aguas (S1 y S5). 
En la tabla 8.14 se presenta la concentración de los metales estudiados complejados en 
la solución correspondiente a los tres tratamientos para los diferentes sedimentos. Las figuras 
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8.25 8.26 y 8.27 corresponden a los porcentajes de complejación en los tres tratamientos para 














Figura 8.24: Porcentaje de Zn disuelto respecto al contenido inicial en aguas (S7). 
En S1/A1 se puede apreciar igual tendencia a la ya observada en la competencia por los 
sitios de unión entre el Zn y el Ni (de menor porcentaje de complejación) frente al Pb y al Cu. 
En este caso, donde el contenido de materia orgánica es alto en comparación con los otros 
tratamientos, los metales más afines por los compuestos orgánicos se unen a los sitios más 
específicos. Se generan complejos más estables de Pb y Cu que de Zn y Ni, por lo que estos dos 
últimos metales se unen a sitios menos afines de la materia orgánica (Playle et al., 1993; Mandal 
et al., 2002).  
En el tratamiento con aguas con menor contenido de materia orgánica (A2), se observó 
el mismo comportamiento; fortaleciendo aún más el concepto de afinidad de la materia orgánica 
hacia el Pb y el Cu. Bajo estas condiciones existen menos sitios de unión y, de este modo, 
menos lugares disponibles para el Zn y el Ni (Mandal et al., 2002; Doig y Liber, 2007). 
Cuando se analizan los tratamientos S1/AD y S1/A2 para todos los metales se puede 
observar un comportamiento análogo en las dos situaciones. Los porcentajes de complejación 
dan valores similares, lo que estaría indicando presencia de sitios de unión y materia orgánica de 
calidad análoga, esto último debido a que el flujo de materia orgánica es dependiente del 
sedimento como se observó anteriormente (Figura 8.25).  
En el caso de S1/A1 (Figura 8.25) la calidad de los compuestos orgánicos disueltos 
presentes en A1, como el EDTA, estaría influyendo en la capacidad de complejación. La mezcla 
de materia orgánica autóctona y alóctona que permanece en disolución después de la incubación 
podría también modificar las afinidades por los metales (Fest et al., 2008) respecto a los 
complejos que se liberarían del sedimento, o que vendrían disueltos en la columna de agua. Esta 
situación necesita de estudios mayores y más profundos para entender completamente su 
mecanismo de acción. 
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Tabla 8.14 Concentraciones de Cu, Ni, Pb y Zn complejados en los tres tratamientos para 
los distintos sedimentos (µg.g-1 de sedimento) 
Tratamiento Cu Ni Pb Zn 
S1/AD 0,20±0,017 0,03±0,001 0,29±0,089 0,15±0,048 
S1/A1 0,32±0,074 0,10±0,100 0,29±0,036 0,09±0,063 
S1/A2 0,23±0,035 0,07±0,036 0,44±0,054 0,16±0,064 
     
S5/AD 0,21±0,079 0,11±0,018 0,46±0,078 0,21±0,088 
S5/A1 0,28±0,001 0,18±0,048 0,40±0,09 0,18±0,11 
S5/A2 0,22±0,031 0,14±0,018 0,31±0,11 0,28±0,083 
     
S7/AD 0,20±0,033 2,26±0,43 0,27±0,078 0,90±0,28 
S7/AD 0,42±0,016 3,41±1,47 0,57±0,22 0,82±0,08 
S7/A1 0,28±0,005 4,77±0,40 0,33±0,026 1,28±0,067 
Los complejos de Fe con EDTA son muy estables por lo que este metal que se 
encuentra en mayor proporción que los estudiados en los sedimentos compite por los grupos de 
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Figura 8.25: Porcentaje de Cu, Ni Pb y Zn complejados en los tres tratamientos en S1. 
La aparición de formas lábiles de Pb en el tratamiento S1/A1 (Figura 8.25), podría estar 
relacionada con la formación de polisulfuros. Además, al ser un sedimento pobre en materia 
orgánica, el carbono orgánico disuelto no controlaría la solubilidad del metal, de acuerdo con 
Plach y Warren (2012). En S5 y S7 la existencia de complejos bisulfuros para el Ni también 
explicarían la presencia de especies lábiles de este metal.  
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Figura 8.27: Porcentaje de Cu, Ni Pb y Zn complejados en los tres tratamientos en S7. 
La presencia de otros metales en concentraciones importantes en S7, como el Cr, puede 
ser la causante de la proporción de formas lábiles que presenta el Cu en el tratamiento con el 
agua de menor contenido orgánico. En un estudio previo sobre la capacidad de sorción de 
metales en estos sedimentos, ante el aporte de Cu, en competencia con otros iones se observó 
que se unía principalmente a los carbonatos, debido a que los sitios de la materia orgánica 
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estaban ocupados, especialmente por Cr, formando entonces especies más lábiles de este metal. 
Si el Cu es producto de contaminación reciente, lo que se aprecia, en función de su alto FE en la 
fracción fúlvica (Figura 7.8) es que en este sitio no ha formado complejos altamente estables, lo 
que puede explicar la disminución en el porcentaje de complejación. 
8.4. Conclusiones 
La cantidad de Pb y Cu complejado se corresponde con los contenidos disueltos, por lo 
que la solubilidad de estos metales podría estar controlada por la formación de complejos. 
El Ca y el Mg pueden influir en la existencia de complejos más inestables que los de los 
otros metales, a pesar de su débil poder complejante, aunque para ninguno ellos la solubilidad 
está controlada por la complejación. 
La relación mol de Zn disuelto por mol de C confirma la presencia de formas más 
lábiles en ambos sitios en comparación con los otros metales. 
La concentración de Ni libre depende de la relación Ni : COD y de la competencia por 
los sitios de unión más afines con el Cu, Pb y el Fe. 
El sedimento del sitio con materia orgánica de bajo peso molecular de origen autóctono 
genera la mayor fracción de carbono soluble. En los sedimentos con mayor contenido de 
materia orgánica la CE, el Eh y el pH influyen en una menor solubilización. 
Los valores de COD obtenidos estuvieron relacionados con su liberación desde el 
sedimento hacia el agua si esta carecía de niveles altos de materia orgánica. Si el agua posee alta 
concentración inicial de COD se observa flujo hacia el sedimento, producto de la 
descomposición bacteriana, la sedimentación de los coloides más pesados y la precipitación por 
diferencias en la fuerza iónica. El COD se enriquece en materia orgánica de bajo peso molecular 
y en compuestos orgánicos sintéticos procedentes de vertidos. 
La solubilidad del Zn no está controlada por la complejación con la materia orgánica, 
sino por otras fases geoquímicas, como el sulfuro amorfo en sedimentos reductores y la fracción 
de Zn unida a óxidos de Fe y Mn en ambientes oxidantes. 
El Cu se disuelve en menor proporción en los sedimentos más contaminados a causa de 
la presencia de sulfuro de cobre, poco soluble. 
La presencia de bisulfuro de níquel soluble en los sedimentos más anóxicos puede 
favorecer la liberación de este metal en formas más lábiles desde el sedimento hacia la columna 
de agua.  
Por su origen reciente, el Pb se encuentra en una fracción lábil del sedimento, no 
asociado a las fracciones geoquímicas más residuales. Su solubilidad y la del Cu están 
controladas por la complejación por la gran afinidad de estos metales por la MO.  
Después de la incubación, la concentración en la disolución mostró, con algunas 
excepciones, un flujo neto desde los sedimentos hacia la columna de agua para todos los 
metales. 
El flujo del Ni hacia la columna de agua está afectado por la formación de los complejos 
órgano metálicos con la materia orgánica que permanece en solución. En ambientes óxicos, 
fases geoquímica como óxidos de hierro retienen al metal. 
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Los mayores flujos en el caso del Cu corresponden a las incubaciones del sedimento 
menos contaminado, debido a la solubilización mediante formación de complejos con grupos 
funcionales, afines por el metal, disponibles en la materia orgánica que permanece en 
disolución.  
Las características (CE, MO y Eh) de los sedimentos más contaminados generaron un 
ambiente que controló la formación de complejos organometálicos disueltos y la 
biodisponibilidad de los metales. 
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Los resultados obtenidos permitieron extraer las siguientes conclusiones: 
1. Sedimentos 
1.1. En todas las características de los sedimentos de la cuenca baja se puso de 
manifiesto la influencia de la hidrodinámica del Río de la Plata.  
1.2. Los altos niveles de Ni en sedimentos de la cuenca alta están relacionados con el 
material original. En la zona de actividades agrícolas se apreció un aumento en el contenido de 
metales, relacionado con la fertilización. 
1.3. El índice de carga contaminante proporciona una imagen general de la 
contaminación de la cuenca; mostrando la contribución de Cr en la cuenca baja y de Pb y Cu en 
todos los sitios estudiados 
1.4. El grado modificado de contaminación sirvió para diferenciar la calidad de los 
sitios de la cuenca baja, por lo que es útil para diseñar tratamientos de recuperación.  
1.5. En cada sitio, la distribución de la materia orgánica está relacionada con el estado 
redox de los sedimentos y la posible deposición del material orgánico  
1.6. La relación C/N de los sedimentos permitió diferenciar los orígenes de la materia 
orgánica sedimentaria: fundamentalmente autóctona en la cuenca alta, y mezcla de ésta con 
materia orgánica depositada por escorrentía en la cuenca media.  
1.7. El Índice Sedimentario Orgánico sirvió para evaluar, de forma más eficiente que la 
relación C/N, la influencia antrópica sobre la materia orgánica  
1.8. En las fracciones orgánicas de zonas contaminadas con compuestos procedentes de 
actividades antrópicas, se encontraron características alifáticas propias de ácidos húmicos y 
presencia de grupos proteicos encapsulados.  
1.9. Los espectros infrarrojos los ácidos fúlvicos, excepto los de S1 y S5, presentan 
sitios de unión a metales sin ocupar, lo cual es debido a su elevado contenido de grupos 
funcionales. La mayor saturación de uniones complejantes se encuentra asociada a los ácidos 
húmicos.  
1.10. Los espectros UV-Vis de las fracciones orgánicas de los sedimentos mostraron 
características correspondientes a material poco humificado en todos los sitios estudiados, 
excepto en la zona de acumulación (S6) de la cuenca baja del cauce principal. 
1.11. Las características ácido base de las fracciones orgánicas mostraron especies 
ácidas fuertes y débiles que representan a grupos carboxilo, El porcentaje, muy bajo, y la 
constante de acidez de grupos ácidos muy débiles que corresponderían a reflejan el origen de la 
materia orgánica.  
1.12. En todos los sitios estudiados, la mayor proporción del contenido total unido a las 
fracciones húmicas es la de Cu, seguido del de Ni, lo que está relacionado con la gran afinidad 
de estos metales por la materia orgánica.  
1.13. Para Cr, Pb y Zn, la mayor influencia en los porcentajes unidos a las fracciones 
húmicas es el contenido total y la asociación a otras fracciones geoquímicas de los sedimentos. 
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1.14. Los factores de enriquecimiento >1 para Cr y Pb en la fracción húmica en los 
sitios de la cuenca baja, indican contaminación antigua. 
2. Aguas  
2.1. La cantidad de Pb y Cu complejados en las aguas está relacionada con los 
contenidos disueltos, por lo que la solubilidad de estos metales podría estar controlada por la 
formación de complejos. 
2.2. Se ha confirmado que el Zn se presenta en formas más lábiles que los otros metales 
en la columna de agua por su relación Zn : COD 
2.3. La concentración de Ni libre en la columna de agua depende de la relación Ni : 
COD y de la competencia por los sitios de unión más afines con Cu, Pb y Fe. 
2.4. Los valores de carbono orgánico disuelto están relacionados con su liberación desde 
el sedimento hacia el agua si esta carece de niveles altos de materia orgánica. Cuando el agua 
tiene alta concentración inicial, de esta fracción del carbono, fluye hacia el sedimento.  
2.5. La solubilidad del Zn no está controlada por la complejación con la materia 
orgánica, sino por otras fases geoquímicas, como el sulfuro amorfo en sedimentos reductores y 
la unión con óxidos de Fe y Mn en ambientes oxidantes. 
2.6. Los sulfuros presentes en los sedimentos más contaminados retienen Cu en la fase 
sólida y pueden formar especies solubles más lábiles, como polisulfuros, con Ni y Pb.  
2.7. Después de la incubación, la concentración en la disolución mostró en general un 
flujo neto de todos los metales desde los sedimentos hacia la columna de agua y los grupos 
funcionales de la materia orgánica que permanece en disolución contribuyen decisivamente a la 
formación de complejos  
3. Conclusión general 
Las propiedades (CE, MO y Eh) de los sedimentos más contaminados generan un 
ambiente que controla la formación de complejos organometálicos disueltos y, por tanto, la 
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